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Les procédés biologiques de traitement des eaux ont été développés depuis plusieurs décennies  
pour éliminer les matières organiques, ainsi que les pollutions azotées et phosphorées, et ainsi 
protéger les milieux récepteurs. Ces traitements sont basés majoritairement sur des systèmes 
conventionnels à biomasse en suspension (ex : boues activées) nécessitant une place importante, 
et relativement consommateurs en énergie. Les procédés basés sur des biomasses fixées 
(biofiltres, lits fluidisés) ou les bioréacteurs à membranes constituent des alternatives plus 
compactes à ces procédés mais sont couteux aussi bien en terme d’investissement (matériaux 
supports, membranes) qu’en énergie (aération, décolmatage). Dans un contexte global de 
réduction de la facture énergétique, la conversion anaérobie des matières organiques constitue un 
enjeu d’avenir mais le problème de l’azote dans les effluents dilués rend toujours nécessaire la 
mise en œuvre de procédés aérobies.  
 
Alors que les biomasses granulaires sont utilisées dans les procédés anaérobies à lit de boue 
ascendant (UASB) depuis plusieurs décennies, la recherche sur les boues granulaires aérobies a 
réellement débuté depuis une dizaine d’année. Après une phase pionnière, à la fin des années 90, 
les recherches se sont intensifiées et le potentiel des boues granulaires s’est révélé remarquable 
pour le traitement des pollutions carbonées, azotées, voire phosphorées. Le principal atout de ces 
agrégats étant leur densité et leur vitesse de décantation élevée, les procédés aérobies à boue 
granulaire peuvent fonctionner à des concentrations en biomasses élevées, donc à des charges 
organiques élevées tout en réduisant le volume nécessaire à la décantation. 
 
Cependant l’application des procédés à boues granulaires aérobies reste encore délicate et peu 
d’installation réelle ont vu le jour pour l’instant. D’une part les processus de formation des 
granules en condition aérobies sont encore en partie incompris, ainsi que les raisons de leur  
stabilité ou instabilité. D’autre part les conditions d’application sur des effluents complexes 
incluant des mélanges de polluants organiques solubles et particulaires sont encore peu étudiées. 
Le traitement des matières en suspension étant à priori peu efficace par ces procédés, 
l’emplacement dans une filière de traitement d’un réacteur aérobie à boue granulaire reste encore 
à définir. Enfin, les conditions opératoires nécessitent une optimisation pour minimiser les 
besoins énergétiques de ces systèmes, liés en particulier à l’aération. 
 
Les transformations de l’azote dans les boues granulaires aérobies sont basées principalement sur 
les processus conventionnels observés dans les procédés à boues floculées : la nitrification et la 
dénitrification réalisées respectivement par des bactéries autotrophes et hétérotrophes. Dans le 
cas des granules, la densification de l’agrégat génère naturellement des limitations au transfert des 
polluants et une organisation spatiale beaucoup plus hétérogène que dans les flocs. Les bactéries 
autotrophes et hétérotrophes sont alors en interaction ou en compétition et les processus 
observés s’apparentent à ceux observés dans les biofilms. Le processus de granulation est alors 
considéré comme un phénomène d’auto-immobilisation de la biomasse qui génère elle-même son 
support de croissance. 
 
L’objectif de cette thèse est de mieux comprendre les interactions entre les processus de 
transformation de l’azote et la formation des granules aérobies. Les études expérimentales et 
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théoriques ont été menées non pas pour se placer dans les conditions optimales de granulation, 
mais pour évaluer tout particulièrement comment les processus aérobie et anoxie influencent la 
densification des agrégats lors de la transformation progressive des flocs en granules. 
 
Cette thèse rassemble trois chapitres: 
 
1. Une synthèse bibliographique axée sur les processus de transformation de l’azote et sur la 
granulation aérobie. 
 
2. Le matériel et méthode intègre le détail des deux études expérimentales majeures et des 
outils de modélisation. 
 
3. Le chapitre résultat est structuré en quatre sous chapitres, dont trois sont rédigés sous 
forme d’article : 
- l’étude expérimentale de l’influence de la dénitrification sur la densification des agrégats dans un 
réacteur SBR; 
- l’étude de l’influence de l’alternance anoxie/aérobie sur la formation des granules et sur les 
performances d’un réacteur à boue granulaire de type « air lift »; 
- l’analyse des propriétés physiques de taille et cohésion des agrégats microbiens lors de la 
transformation des flocs en granules ; 
- la modélisation (1-D) des processus de transformation de la matière organique, de la 
nitrification et de la dénitrification, dans les réacteurs séquencés à boue granulaire. 
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I. Problématique du traitement de l’azote 
 
L’azote est très abondant dans la nature et se trouve sous des formes différentes comme l’azote 
gazeux, l’azote organique (protéine, urée, acide urique, etc.), l’azote minéral (ammonium, nitrite et 
nitrate etc.). L'azote est un élément essentiel des protéines, matériel génétique et autres molécules 
organiques, et il est en 4ème place parmi les éléments chimiques les plus communs dans les tissus 
vivants derrière l'oxygène, le carbone et l'hydrogène. Le cycle de l’azote naturel (Vitousek et al., 
1997) est influencé et perturbé par les activités humaines (Figure 1-1 ). Comme l’azote est un des 
facteurs limitant (N, P, etc.) qui contrôle le fonctionnement de nombreux écosystèmes, les 
équilibres environnementaux sont faciles à détruire par un excès de produits azotés (ammonium, 
nitrite et nitrate, etc.) via plusieurs phénomènes dont le plus connu est le mécanisme 
d’« eutrophisation ». 
 
 
Figure 1-1 Le cycle d’azote dans la nature (Bourque, 2006) 
 
En chine, la plupart des lacs subissent déjà des phénomènes d’eutrophisation. L’un des plus 
grands lacs du sud-est de la Chine (« Tai HU ») souffre des l’excès d’algues bleus dont la raison 
majeure est l’excès de polluants azotés rejetés dans ce lac. Le 29 mai 2007 notamment, toutes les 
stations de production d’eau potable aux alentours de ce lac ne pouvaient s’approvisionner et plus 
d’un million de personnes a été privé d’eau potable pendant 5 jours.  
 
En France, selon l'arrêté du 2 février 1998 (normes guides), la norme de rejet en azote global 
(comprenant l'azote organique, l'azote ammoniacal et l'azote oxydé) est fixée à 15 mg N L-1 en 
concentration moyenne mensuelle lorsque le flux journalier maximal autorisé est égal ou 
supérieur à 150 kg j-1. Cette concentration est de 10 mg N L-1 lorsque le flux journalier maximal 
autorisé est égal ou supérieur à 300 kg j-1. 
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II. Les processus majeurs de transformation biologique de l’azote  
 
Le principe du traitement biologique de l’azote est d’utiliser le métabolisme des bactéries 
naturellement présentes dans l’environnement et d’intensifier la transformation des formes 
azotées de l’ammonium, vers les nitrites et nitrates jusqu’à l’azote gazeux. Le traitement 
biologique conventionnel de l’azote comprend ainsi deux étapes : nitrification et dénitrification. 
 
II.1 Etape I: Nitrification 
 
La nitrification est définie comme étant la conversion de composés azotés réduits (organiques ou 
inorganiques) en éléments dont l’azote est dans un état plus oxydé en général les nitrites puis les 
nitrates. Les deux réactions d’oxydation sont réalisées successivement par les bactéries 
autotrophes nitrosantes dites « ammonium oxydantes » (AOB) et les bactéries autotrophes 
nitratantes dites « nitrite oxydantes » (NOB). Les réactions d’oxydation peuvent se résumer ainsi : 
 
12224 25,1 GOHHNOONH +++→+ +−+       Equation 1.1 
2322 5,0 GNOONO +→+ −−         Equation 1.2 
 
Où G est l’énergie libre libéré par l’oxydation d’un atome d’azote : G1=276~351 kJ mol
-1 N; 
G2=64,4~87,5 kJ mol
-1 N. 
 
Chaque espèce nitrifiante doit aussi utiliser l’azote pour ses besoins cellulaires de croissance. Cette 
réaction de synthèse est la suivante : 
 
22752432 5)(4 ObactérieNOHCOHNHHCOCO +→+++ +−    Equation 1.3 
 
Selon les études stœchiométriques la combinaison de chaque réaction d’oxydation avec la 
réaction de synthèse conduit aux deux réactions de nitrosation (ou nitritation) et nitratation. La 
réaction de Nitritation (Figure 1-2 et  Equation 1.4) décrit le métabolisme des bactéries nitritantes 
(ex : nitrosomonas oligotropha, nitrosomonas europae, nitrosospira). 
 
YAI 
N-NH4+ 
+ 
HCO3- 
Xamm 
N-NO2- O2       H2O 
 
Figure 1-2 Métabolisme de la nitritation 
 
3222752324 10457541097655 COHOHNOHCNOHCOONH +++→++ −−+   Equation 1.4 
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La réaction de Nitratation (Figure 1-3 et  Equation 1.5) décrit le métabolisme des bactéries 
nitratantes (ex : nitrobacter, nitrospira). 
 
N-NO2- 
+ 
HCO3- 
YAA 
N-NO3- O2       H2O 
Xnit 
 
Figure 1-3 Métabolisme de la nitratation 
 
OHNOHCNOOHCOCOHNHNO 22753233242 34001954400 ++→++++ −−+−   Equation 1.5 
 
Au final lorsqu’il n’y a pas d’accumulation de la forme nitrite (cas le plus courant où la première 
étape est la réaction limitante), l’Equation 1.6 proposée par l’EPA (1975) peut être utilisée pour 
décrire la nitrification dans sa globalité: 
 
3222753324 88,1041,1021,098,098,186,1 COHOHNOHCNOHCOONH +++→++ −−+  
Equation 1.6  
 
Dans ces équations ( Equation 1.4,  Equation 1.5 et Equation 1.6), les informations 
stœchiométriques importantes sont: 
Le rendement de production de biomasse (qui est relativement faible pour les populations 
autotrophes nitrifiantes): 0,146 g VSS g-1 N–NH4 et 0,020 g
-1VSS g-1N-NO2
-. 
La consommation d’oxygène : la dégradation d’un gramme d’azote ammoniacal nécessite 3,16 g 
O2 g
-1 N-NH4 pour la nitritation et 1,11 g O2 g
-1 N-NH4 pour la nitratation. 
La nitrification consomme de l’alcalinité (le pH peut alors diminuer) : 7,13 g équivalent CaCO3 
par g de N-NH4
+ oxydé sous forme NO3
-. 
 
II.2 Etape II: Dénitrification 
 
La dénitrification est un processus biologique au cours duquel les micro-organismes 
hétérotrophes impliqués utilisent les formes oxydées de l’azote comme accepteur finaux 
d’électrons dans leur chaine respiratoire (respiration anoxie), conduisant ainsi à la réduction des 
nitrates jusqu’en azote gazeux. La première étape de la denitrification est la conversion des 
nitrates en nitrites. Cette première étape est ensuite suivie par les conversions en monoxyde 
d’azote, puis en protoxyde d’azote et enfin en di-azote. Différentes enzymes « réductases » 
permettent de catalyser ces réactions successives, comme l’illustre la Figure 1-4. 
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NO3- NO2- NO N2O N2
Nitrate Nitrite Oxyde nitrique Oxyde nitreux Azote gazeux
NAR NIR NOR N 2 OR
 
Figure 1-4 Réaction de dénitrification catalysée par des nitrate (NAR), nitrite (NIR), oxyde 
nitrique (NOR) et oxyde nitreux (N2OR) réductases.  
 
La réaction étant réalisée par des bactéries hétérotrophes, elle s’accompagne de l’oxydation d’un 
substrat organique. Le méthanol est par exemple un substrat facilement utilisé comme source de 
carbone externe et est utilisé pour réaliser la dénitrification. Les réactions sont alors : 
 
OHCONOOHCHNO 22233 42626 ++→+
−−       Equation 1.7  
−− +++→+ OHOHCONOHCHNO 633336 22232     Equation 1.8 
__________________________________________ 
−− +++→+ OHOHCONOHCHNO 675356 22233     Equation 1.9 
 
L’Equation 1.9 ne tient pas compte des besoins pour la croissance cellulaire (ici le rapport 
DCO/N théorique est alors de 2,86 g DCO g-1 N-NO3
- ou 1,71 g DCO g-1 N-NO2
-). Cependant, 
une fraction de la matière organique est tilisée pour la croissance cellulaire hétérotrophe (Figure 
1-5).  
 
NO3- 
N2 
1-YH 
CO2 + énergie 
YH 
DCO Xhét 
 
Figure 1-5 Métabolisme de la dénitrification 
Avec:   
YH: rendement de conversion de la DCO en biomasse en g DCOx g
-1 DCOoxydée 
Xhét : concentration en bactéries hétérotrophes dénitrifiantes exprimée en g DCOx  L
-1. 
 
Au final, le rapport DCO/N stoechiométrique de la dénitrification est donc fonction du 
rendement de conversion, et varie selon les types de substrats entre 3.5 et 9. 
 
HYNON
DCO
−
=
−∆
∆
− 1
86,2
3
  ou  
HYNON
DCO
−
=
−∆
∆
− 1
71,1
2
    Equation 1.10 
 
III. Les procédés du traitement de l’azote  
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III.1 Les procédés conventionnels à boues activées 
 
 
Figure 1-6 Exemple de configurations des procédés à boues activées traitant l’azote. A : 
procédé bi-étagé et à boue unique ; B : procédé bi-étagé à boues séparées (Metcalf and Eddy, 
2003) 
 
Dans les procédés à boues activées, la nitrification et la dénitrification sont généralement réalisées 
soit dans deux bassins séparés soit dans un seul bassin par aération séquencée. Le choix entre ces 
deux alternatives (les plus courantes pour les effluents urbains) doit dépendre des caractéristiques 
de l’eau usée à traiter (rapport DCO/N), des contraintes imposées à l’effluent de sortie et du 
volume disponible pour les bassins (choix d’un système à faible charge ou aération prolongée). 
 
Dans certains cas plus particulièrement pour certains effluents industriels, il est envisageable de 
séparer les boues nitrifiantes et dénitrifiantes dans deux procédés à boues activées successifs. 
Cette dernière filière doit être envisagée uniquement si la source de carbone organique pour la 
dénitrification est une source externe (ex: méthanol). Elle présente l’inconvénient de rajouter un 
décanteur supplémentaire, mais ce système permet d’optimiser séparément les conditions 
opératoires pour les espèces autotrophes et hétérotrophes. 
 
Dans tous les cas, les systèmes à boues activées pour le traitement de l’azote doivent être 
dimensionnés à faible charge pour pouvoir maintenir les bactéries nitrifiantes, ce qui conduit à 
des réacteurs biologiques de volume important de manière à fixer des temps de séjour des boues 
au moins supérieurs à 10 jours (même en période hivernale). Ceci conduit dans le cas des 
effluents urbains à imposer des temps de séjour liquide de l’ordre de 15 à 24 h. 
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III.2 Le système en biomasse fixées  
 
Les systèmes à biomasses fixées sont des procédés dans lesquels un ensemble de 
microorganismes sont attachés à un support fixe ou mobile. La présence de supports dans un 
bioréacteur permet naturellement d’immobiliser les bactéries par la formation d’un biofilm plus 
ou moins épais. Le temps de séjour d’une biomasse fixée est en général plus élevé par rapport à 
celui d’une biomasse en suspension. Ce temps de séjour est fixé notamment par le taux de 
détachement. Il existe un grand nombre de réacteurs à biomasses fixées, tels que les lits 
bactériens, les biodisques mais également les biofiltres et les réacteurs à lit mobile (Figure 1-7). 
 
 
 
 
Lit bactérien biofiltres Lits fluidisés 
 
 
 
Réacteur « airlift » Contacteurs à biodisques Lit mobiles 
 
Figure 1-7 Récapitulatif des différents réacteurs à biomasses fixées (Wanner et al., 2006) 
 
Le principal avantage des systèmes à biomasses fixées est ainsi de favoriser le développement de 
microorganismes caractérisés par un faible taux de croissance spécifique (i.e. bactérie nitrifiantes, 
etc.). Les avantages des biomasses fixées par rapport aux biomasses en suspension sont aussi : (i) 
la protection des bactéries des phénomènes de lessivage due à une surcharge hydraulique. (ii) la 
protection des bactéries faces aux inhibitions. 
 
Le traitement de l’azote est possible par nitrification et dénitrification. L’une des faiblesses des 
systèmes à biomasse fixée (par rapports aux systèmes à biomasses en suspension) est d’avoir une 
action faible sur la dégradation des substrats particulaires. La dénitrification est en général réalisée 
grâce à des substrats solubles principalement. 
 
 
III.3 Réacteur à séquencée (SBR) 
 
Connue depuis des décennies, la technologie SBR (Sequencing Batch Reactor) présente des 
avantages certains par rapport aux procédés conventionnels à biomasse en suspension et ce 
procédé ré-apparait aujourd’hui de plus en plus dans les filières de traitement des eaux. Le 
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procédé SBR présente une grande modularité pour le traitement de l’azote améliorée par les 
appareils de détection en ligne. Généralement, le réacteur SBR est un réacteur à biomasse libre, 
infiniment mélangé dans lequel un cycle de fonctionnement est répété successivement. Ce cycle, 
illustré par la Figure 1-8, est divisé en plusieurs étapes : l’alimentation, la réaction biologique, la 
purge de liqueur mixte, la décantation et la vidange. La purge de liqueurs mixtes a lieu soit avant 
la décantation pour bien maîtriser l’âge de boue soit après la décantation pour purger des boues 
concentrées. 
 
Alimentation 
Réaction 
Décantation 
Vidange surnageant 
Purge liqueur mixte 
 
Figure 1-8 Principe de fonctionnement d’un cycle du réacteur SBR 
 
Dans le cas d’un couplage nitrification/dénitrification dans le même réacteur, l’étape de réaction 
peut être divisée en deux phases (ou plus) : une phase aérobie pendant laquelle l’azote 
ammoniacal est transformé en nitrate et une phase d’anoxie pour la dénitrification. Pour 
bénéficier au mieux de la DCO contenue dans l’effluent, la phase anoxie précède la phase 
d’aération mais des phases de post-anoxie peuvent aussi être utilisées.  
 
Pour plusieurs raisons (minimisation de l’inhibition, maintien du pH) il peut être choisi de 
pratiquer une alimentation échelonnée, c’est à dire de diviser l’alimentation en plusieurs phases, 
en enchainant phases anoxies et aérobies (Figure 1-9). Ce type de fonctionnement peut être 
envisagé pour le traitement d’effluents concentrés en azote comme les effluents de l’industrie 
agro-alimentaire animale, les lisiers, les lixiviats de décharge ou autres effluents issus de digesteurs 
(Doyle et al., 2001). 
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NDN NDN NDN VidDécanta
Temps
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N DN N DNN DN VidDécant
b
Source C 
 
Figure 1-9 Exemple de cycle avec séquençage des phases alimentation/nitrification/ 
dénitrification. a : avec une alimentation contenant de la matière organique biodégradable ; b: 
avec une alimentation contenant principalement de l’azote et avec une source externe de carbone. 
 
III.4 Les procédés et voies d’optimisation de la nitrification et la dénitrification  
 
L’optimisation conjointe de la nitrification et de la dénitrification cherche à répondre aux enjeux 
suivants : 
le premier est la minimisation des besoins énergétiques en particulier en cherchant à réduire les 
consommations d’oxygène de la nitrification, 
le second est la minimisation des besoins en carbone organique de la dénitrification. Ceci est 
particulièrement vrai pour les effluents carencés en carbone pour lesquels une source externe doit 
être ajoutée. Mais cette économie de carbone peut aussi permettre de conserver le carbone 
organique des effluents pour produire du méthane par anaérobie et ainsi produire de l’énergie, 
les derniers points sont la fiabilité et la compacité du procédé qui doit être à même de traiter des 
charges élevées sans risque de dysfonctionnement même transitoire. 
 
A. Nitrification au stade nitrite (« shunt des nitrates ») 
 
Le principe du shunt des nitrates est présenté sur la Figure 1-10. La nitrification est stoppée au 
stade nitrite et la dénitrification réduit directement les nitrites accumulés. Les avantages du shunt 
des nitrates sont : (i) 25% de réduction des besoins en oxygène pour la nitrification, et (ii) environ 
40% de réduction des besoins en carbone organique pour la dénitrification.  
 
Figure 1-10 Le shunt des nitrates 
 
Ce principe peut être appliqué dans différentes configurations de réacteur :  
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  - en réacteur homogène sans recirculation de biomasse (chemostat) : le procédé SHARON® 
(Single Reactor System For High Activity Ammonia Removal Over Nitrite) est ainsi utilisé pour 
le traitement des surnageant des digesteurs. La dénitrification peut y être réalisée par aération 
séquencée (Hellinga et al., 1998). 
  - en réacteur à biomasse fixée en limitant les bactéries autotrophes par l’oxygène. Les bactéries 
nitratantes sont en effet plus sensibles à une limitation en oxygène que les bactéries nitritantes. 
  - en réacteur SBR en maintenant des fortes concentrations en ammoniac. Les bactéries 
nitratantes sont en effet aussi plus sensibles à une inhibition par l’ammoniac libre (Pambrun, 
2005). 
 
 
B. L’oxydation de l’ammonium en anaérobie (ANAMMOX®) 
 
Mulder et al. (1995) ont découvert ce phénomène particulier dans un pilote de dénitrification 
anaérobie par lit fluidisé (Gist-brocades, Pays-bas) dans lequel les nitrates disparaissaient avec une 
consommation simultanée d’ammonium et une formation d’azote gazeux N2. Par la suite, Van de 
Graaf et al., (1995) ont démontré, qu’au lieu du nitrate, le nitrite était l’accepteur d’électrons 
préférentiel dans l’oxydation de l’ammonium. Ce processus fait depuis l’objet de nombreux 
travaux et les bactéries anammoxidans sont aujourd’hui stabilisées dans quelques réacteurs 
appliqués au traitement des effluents de digesteur de boues. Les avantages sont importants 
puisque la consommation d’oxygène est limitée à la nitrification au stade nitrite de la moitié de 
l’ammoniac et la demande en carbone organique est réduite au minimum.  
 
La principale limite des bactéries anammoxidans est leur très faible taux de croissance, qui les rend 
aujourd’hui non envisageables sur une filière de traitement d’eau conventionnelle avec des 
effluents dont les concentrations sont relativement faibles. Les recherches sur les voies 
d’immobilisation de ces bactéries représentent malgré tout de belles perspectives. 
 
 
C. La nitrification / dénitrification simultanée (SND) 
 
La nitrification / dénitrification simultanée (SND) implique que la nitrification et la 
dénitrification se produisent simultanément sous les mêmes conditions opératoires dans un 
réacteur unique. En fait il s’agit de maintenir des conditions qui permettent aux bactéries 
hétérotrophes de dénitrifier dans des zones anoxies des agrégats biologiques alors que la 
nitrification a lieu en périphérie des agrégats dans les zones aérobies.  
 
L’avantage théorique de la stratégie SND est d’économiser le volume anoxique et de traiter des 
eaux usées avec un rapport faible C/N car ces conditions favorisent le shunt des nitrates du fait 
notamment des limitations en oxygène (Zhu et al., 2007).  
 
Le mécanisme SND peut être expliqué par les limitations au transfert (existence de zones 
aérobies et anoxies) mais aussi selon des études récentes par l'existence des bactéries 
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dénitrifiantes aérobies ainsi que des bactéries nitrifiantes hétérotrophes (Kim et al., 2005; Zhu et 
al., 2007).  
 
Pour des boues traditionnelles en suspension avec des micro-organismes rassemblés sous forme 
de floc il est nécessaire de maintenir des concentrations très faibles en oxygène (0,5 mg L-1). Ceci 
pose d’ailleurs le problème de la régulation et également de la limitation en oxygène des 
cinétiques de nitrification. Les recherches précédentes ont montré que trois facteurs principaux 
influencent le processus SND : la source de carbone, la concentration en oxygène et la taille des 
flocs (Pochana and Keller, 1999; Zhu et al., 2007).  
 
Il est évident que la nitrification dénitrification simultanée est plus facile à réaliser lorsque les 
agrégats sont plus denses ou plus gros. C’est le cas en particulier avec certains biofilms. Il est 
alors possible d’observer ce phénomène même si les concentrations en oxygène dans le milieu 
liquide sont relativement élevées. Le verrou est alors de pouvoir permettre au carbone organique 
de diffuser suffisamment loin dans l’agrégat sans être dégradé en aérobie pour atteindre la zone 
anoxie et permettre une bonne dénitrification. L’alimentation séquencée est une solution pour 
améliorer cette diffusion du substrat et ceci constitue le principe des systèmes à granulation 
aérobie en réacteur SBR. 
 
III.5 Procédé séquencé à boues granulaires aérobies (GSBR) : le procédé idéal ? 
 
A la fin des années 1990, les premiers réacteurs aérobies à boues granulaires, sans matériau 
support dans des réacteurs à alimentation séquencée (SBR) sont obtenus dans plusieurs 
laboratoires (Morgenroth et al., 1997; Beun et al., 1999; Peng et al., 1999). Comme nous allons le 
voir, cette nouvelle technologie permet théoriquement de combiner les avantages des systèmes à 
biomasses fixées et des systèmes SBR.  
 
Les agrégats granulaires étaient déjà utilisés dans les procédés anaérobies depuis longtemps 
(procédé type UASB :Upflow Anaerobic Sludge Blanket). Le traitement de la matière organique à 
forte charge est l’une des applications premières des procédés à boues granulaires aérobies. Dans 
le cas des effluents industriels pour lesquels une digestion anaérobie n’est pas possible, la solution 
du traitement par granulation aérobie (bien que plus consommatrice en énergie) pourrait être 
dans l’avenir une possibilité de traitement. 
 
L’agrégation sous forme de granules peut permettre aussi à présent de réaliser (en réacteur aéré) 
les opérations de transformation de l’azote par nitrification et dénitrification. Avant de rentrer 
dans le détail de ce nouveau procédé, il est intéressant de se demander comment ce procédé 
pourrait se positionner dans une filière de traitement. Dans le cas des eaux résiduaires urbaines, 
De Bruin et al. (2004) comparent théoriquement une filière qui intègrerait un réacteur SBR à 
boues granulaires (un exemple) et la filière conventionnelle de traitement des eaux (Figure 1-11).   
 
Les avantages de la filière GSBR sont pour commencer de ne plus nécessiter de clarificateur pour 
les boues secondaires, et de réduire le réacteur biologique à un bassin unique compact du fait de 
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la forte concentration en biomasse maintenue. Le fait que les boues extraites du réacteur GSBR 
sont déjà épaissis est aussi un avantage, elles peuvent être directement envoyées vers la digestion 
anaérobie ou une filière de déshydratation.  
 
Ces avantages sont balancés par certains inconvénients ou limites. Premièrement le fait que les 
pollutions particulaires soient peu dégradées avec des boues granulaires et le fait que des matières 
en suspension se détachent des granules conduisent nécessairement à une étape de post 
traitement soit par décantation lamellaire (exemple de la figure) ou éventuellement par filtration 
sur sable, ou tamis rotatif. On peut se demander également si la dénitrification ne sera pas 
systématiquement incomplète car carencée en matière organique puisqu’elle ne s’appuie que sur la 
DCO soluble. Deuxièmement le système étant opéré avec des alimentations séquencées, ceci 
nécessite soit des bassins tampons (non présents sur la figure) soit une gestion de plusieurs SBR 
en parallèle. Enfin les consommations énergétiques doivent être clairement évaluées car bien que 
certains calculs permettent d’être optimiste les réacteurs de granulation aérobies sont à l’heure 
actuelle des systèmes plus fortement aérés que les boues activées conventionnelles. 
 
Dans le contexte actuel, l’un des objectifs doit être de minimiser la facture énergétique de la filière 
globale. Pour cela, l’enjeu des réacteurs GSBR est de réaliser le traitement de l’azote en 
minimisant les besoins en aération notamment pour la nitrification, en réduisant les besoins en 
carbone organique de la dénitrification et au final en maximisant le carbone organique disponible 
pour la production de méthane par digestion anaérobie. Le système doit également être robuste et 
permettre une bonne stabilité de la nitrification alors que des charges organiques élevées sont 
maintenues et que la compétition entre hétérotrophes et autotrophes sera donc importante. Il 
apparait donc clairement que les relations entre les transformations de l’azote et la granulation 
aérobie doivent être évaluées tout particulièrement. 
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Figure 1-11 schéma de deux filières avec et sans GSBR (de Bruin et al., 2004) 
 
  21
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  
 SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie II 
  
 Les boues granulaires aérobies : principes et conditions opératoires 
 
  22
 
 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie II 
 
 23
I. Introduction 
 
I.1 Un bref historique de la granulation aérobie 
 
Initialement, la formation de granules microbiens en conditions aérobie dans un système de 
traitement des eaux a été observée dans un réacteur UASB (Réacteur à lit de boue et flux 
ascendant) et rapportés par Mishima et Nakamura (1991) et Shin et al. (1992). A la fin des années 
1990, les recherches sur la structure et la formation des biofilms conduisent à l’apparition des 
premiers réacteurs aérobies à boues granulaires, sans matériau support dans des réacteurs à 
alimentation séquentielle (SBR) (Morgenroth et al., 1997; Beun et al., 1999; Peng et al., 1999). 
 
En 1998, un brevet international est déposé (Heijnen and Van Loosdrecht, 1998). À partir de 
l'année 2000, la recherche sur la formation des granules aérobies a largement progressée (Figure 
1-12).  
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Figure 1-12 Nombre de publications sur les boues granulaires aérobies (source : Web of Science) 
 
Différentes hypothèses ont été proposées pour expliquer la formation des granules aérobies. Les 
études mettent surtout en évidence les paramètres favorisant le développement et la sélection des 
granules. La formation des granules aérobies est notamment liée au type de substrat, à la charge 
organique, au débit d’air insufflé dans le réacteur (vitesse superficielle de gaz) ou à la 
concentration en oxygène dissous (DO). Une synthèse bibliographique des paramètres 
importants dans la formation des granules anaérobies et aérobies a été réalisée par Liu et Tay 
(2004). 
En 2004, un premier workshop sur les boues granulaires aérobies est organisé à Munich (Bathe et 
al., 2005). Une définition des granules aérobies est alors discutée et adoptée. Un deuxième 
workshop sur les boues granulaires aérobies a eu lieu à Delft au Pays-Bas en 2006. Un état de l’art 
est également réalisé par de Kreuk et al. (2007a) à la suite de ce workshop. Adav et al. (2008a) 
apportent aussi une revue d’ensemble des progrès récents concernant les boues granulaires 
aérobies. 
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Malgré des progrès significatifs dans la compréhension du phénomène, de nombreuses questions 
sont restées à nouveaux sans réponse, en ce qui concerne la formation, la stabilité, la diversité 
microbienne, le rôle des exo-polymères dans les granules et plus largement sur l’optimisation du 
système pour son application sur des effluents urbains ou industriels. 
 
I.2 Définition des granules aérobies 
 
Afin de clarifier le phénomène, une définition est proposée lors du premier workshop à Munich 
en 2004 (de Kreuk et al.). « Les granules constituant les boues granulaires aérobies doivent 
être considérées comme des agrégats d’origine microbienne, ne s’agglomérant pas 
lorsque les contraintes hydrodynamiques sont réduites, et décantant plus rapidement que 
les flocs de boues activées».  
 
A. Des agrégats d'origine microbienne 
 
Les granules aérobies contiennent non seulement des micro-organismes actifs (en particulier des 
bactéries) mais aussi une matrice d’exopolymères d’origine microbienne (protéines, 
polysaccharides) dans laquelle les bactéries sont emprisonnées. Des protozoaires sont également 
régulièrement observés sur les granules matures (Lemaire 2008a). Par rapport à des flocs, il existe 
des résistances au transfert plus fortes dans les granules. Une stratification des espèces est donc 
généralement observée, les bactéries actives aérobies étant par exemple souvent plus concentrées 
en périphérie des agrégats. Ainsi les propriétés biologiques des granules sont comparables à celles 
des biofilms. Le type de micro-organisme constituant les granules aérobies est variable et ne fait 
pas parti de leur définition. Il s’agit donc d’un type d’agrégation ou d’une forme d’immobilisation 
sans la présence nécessaire d’un support.  
 
B. Des agrégats décantant plus rapidement que les flocs de boues activées 
 
Non seulement la vitesse de décantation des granules est élevée, mais le volume occupé par le lit 
de boue après décantation est également très faible (compacité). La vitesse de chute des granules 
est supérieure à 10 m h-1 alors que la vitesse de chute des flocs est environ de 1 à 3 m h-1. Par 
exemple Etterer et Wilderer (2001) mesurent des vitesses de 18 à 60 m h-1 pour des granules 
aérobies. 
 
Les paramètres traditionnellement utilisés pour caractériser la décantation doivent être adaptés 
pour caractériser les boues granulaires. L’indice de boues (Sludge Volume Index : SVI) est 
déterminé après 5 ou 10 min. Les paramètres SVI5, SVI10 et SVI30 ont ainsi été proposés pour 
distinguer et caractériser la décantabilité des agrégats granulaires (Schwarzenbeck et al., 2004; de 
Kreuk et al., 2005a). Pour des granules, l’indice de boues est inférieur à 50 mL g-1 alors qu’il est 
généralement de 100 à 200 mL g-1 pour des boues floculées de boues activées. Le rapport 
SVI5/SVI30 devient proche de 1 pour des boues granulaires, ce qui signifie que la phase de 
décantation est très rapide et qu’elle ne s’accompagne pas de phase de compaction 
(épaississement).  
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 (●) day 3, (■) day 9 and (▲) day 25 
 
 
Figure 1-13  Courbe de décantation obtenue pendant la période de la formation des granules 
aérobies par la littérature (Li et al., 2006) (gauche) ; (Torregrossa et al., 2007) (droite)  
 
C. Des agrégats qui ne s’agglomèrent pas sous faibles contraintes hydrodynamiques 
 
Les flocs biologiques constituent des agrégats ramifiés, poreux et relativement fragiles qui 
s’agglomèrent (floculation) pendant la décantation lorsque l’agitation est réduite. Les granules 
sont des particules généralement plus grandes en taille, mais surtout plus stables. Par rapport aux 
agrégats biologiques classiques (flocs), les granules ont une structure plus régulière et peu 
ramifiée, forme souvent comparée à celle du chou fleur lors des observations microscopiques 
(Figure 1-14). La densité apparente de ces agrégats est estimée autour de 1.05 (mesurée au 
picnomètre par Etterer et Wilderer, (2001)). Des valeurs plus élevées sont parfois rapportées 
(Lemaire et al., 2008a). En comparaison aux flocs dont la densité est proche de l’eau, cette densité 
relativement élevée explique les indices de boues faibles après décantation. Le volume occupé par 
la boue après décantation est stable du fait de la stabilité des agrégats (pas d’agglomération).  
 
Etant donné que le choix de la concentration en biomasse dans un procédé à biomasse en 
suspension est conditionné par la décantation, les propriétés des granules permettent d’atteindre 
une grande capacité de rétention et de travailler à de fortes concentrations (10 à 40 g L-1 de MES).  
 
Bien que les granules soient généralement plus gros que les flocs, la taille n’est pas réellement un 
élément discriminant pour définir des granules. Il peut exister des agrégats dont les propriétés 
répondent aux trois principaux critères pré-cités et dont la taille est comparable à celle des flocs. 
Une taille minimale a malgré tout été proposée à 0,2 mm (de Kreuk et al., 2007a) sur la base des 
observations effectuées par les différents auteurs. Cette limite peut cependant être ajustée à 
condition que les autres critères soient respectés. 
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Note: SEM images of (a) an entire granule, scale bar = 200 µm; (b) a fractured granule, scale bar = 200 µm; (c) granule outer surface 
delimited in black in (a), scale bar = 1 µm; (d) granule inner surface delimited in black in (b), scale bar = 1 µm. EPS: extracellular 
polymeric substances; SEM: scanning electron microscopy; TEM: transmission electron microscopy. 
 
Figure 1-14  Photos de granules aérobies obtenus par microscopie (Lemaire et al., 2008a) 
 
Tableau 1-1 Résumé de caractéristiques physiques des boues granulaires aérobies  
Taille des particules 
(mm) 
SVI  
(mL g-1) 
Densité des 
particules 
Vitesse de 
décantation  
(m h-1) 
Référence 
2,0–8,0 40-43 - - (Mishima and Nakamura, 1991) 
0,5-2,5 - - 86,4 (Shin et al., 1992) 
2,35 - - 30-40 (Morgenroth et al., 1997) 
0,3-0,5 80-100 - - (Peng et al., 1999) 
3,3 124 -156 1,012  (Beun et al., 1999) 
1,0 70 1,048  (Beun et al., 2000) 
1,1 50-80 1,0322  
2,4 51-85 1,0411  
(Tay et al., 2001b) 
1,96-3,30 49-106   (Moy et al., 2002) 
0,35-0,6 40   (Jiang et al., 2002) 
0,35 50 1,0069  (Tay et al., 2002b) 
1-1,3 70-90  25,2-28,8 (Jang et al., 2003) 
1,6-1,9 34-41   (Liu et al., 2003a) 
0,4-1,9 59-77   (Liu et al., 2004a) 
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1,0 23 1,10 18-31 (Zheng et al., 2005) 
2 48-75 1,053  (Mosquera-Corral et al., 2005) 
 
 
II. Formation et structure microscopique des granules aérobies 
 
La formation des granules aérobies est aujourd’hui expliquée par un ensemble de facteurs, plutôt 
que par un mécanisme biologique particulier.  
 
Parmi cet ensemble de facteurs conduisant à la transformation d’une boue floculée en boue 
granulaire, il est difficile de dissocier les contributions de l’un ou l’autre des paramètres tant les 
mécanismes sont couplés. On peut cependant distinguer deux catégories de facteurs :  
 
(1) d’une part les phénomènes qui influencent le mode de croissance ou la structuration locale des 
interfaces biologiques de l’agrégat (phénomènes contrôlés lors de la phase réactionnelle par les 
flux de substrat, le mélange, le détachement, la nature des micro-organismes);  
 
(2) d’autre part la pression de sélection qui est imposée lors de la séparation des particules par la 
décantation (une vitesse de chute limite très sélective est généralement imposée pour conduire au 
lessivage des agrégats non désirés de type floc). 
 
Ces deux types de facteurs sont généralement combinés simultanément dans les réacteurs de 
granulation aérobie. En d’autres termes, les réacteurs de granulation aérobies sont opérés avec 
des modes d’alimentation, d’aération, de mélange qui sont favorables à la densification des 
agrégats lors de la phase réactionnelle, et d’autre part avec un mode de décantation qui ne retient 
que les particules dont la vitesse de chute est élevée (> 10 m h-1 en général). Il est ainsi difficile de 
déterminer la contribution des deux types de phénomènes, le second amplifiant les effets des 
premiers. De même, il n’est pas évident à l’heure actuelle de prédire pour un effluent donné et 
des conditions opératoires favorisant la densification des agrégats si des granules peuvent être 
formés sans aucune sélection des particules, ou à l’inverse si la seule sélection des particules 
conduira systématiquement (à long terme) à la formation des granules. 
 
 
II.1 Les processus d’adhésion et d’immobilisation 
 
A. Hydrophobicité des bactéries  
 
Liu et al. (2004b) suggerent que l’hydrophobicité des cellules conditionne la force d’adhésion de 
cellule à cellule, cette adhésion constituant la première étape essentielle de la granulation. Une 
forte hydrophobicité des parois cellulaires pourrait ainsi renforcer la structure des agrégats 
microbiens. Des résultats expérimentaux montrent en effet que la formation des granules 
aérobies s’accompagne d’une augmentation de l’hydrophobicité des cellules. Mesurée selon la 
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méthode de la répartition dans un mélange eau-solvant, l’hydrophobicité des cellules était de 68% 
à 73% pour des granules aérobies (respectivement avec glucose et acétate), pour environ 39% 
pour des boues floculées (Tay et al., 2001b). 
 
Il est envisagé que des environnements difficiles (ou les régimes de famine) peuvent induire des 
stress aux cellules et permettraient de renforcer l’hydrophobicité des cellules conduisant à leur 
agrégation dans des structures plus denses (Bossier and Verstraete, 1996; Liu et al., 2004b; Li et 
al., 2006). Cette structure offrirait ainsi une coque de protection pour les cellules exposées à des 
environnements défavorables. 
 
B. Rôle des exopolymères  
 
Les observations de granules aérobies matures montrent clairement l’importance des 
exopolymères dans la structure des granules. Ceci apparait particulièrement sur les images 
obtenues par microscopie à transmission sur des sections de moins de 1µm (Lemaire et al., 
2008a) présentée sur la Figure 1-15. On distingue clairement que les bactéries sont immobilisées 
dans une gangue d’exopolymères et une distance plus ou moins importante les séparent en 
fonction de la colonie bactérienne observée. 
 
 
Note: SEM images of (e) outer surface of a granule without any prefixation step, scale bar = 1 µm; (f) granule inner surface at high 
magnification, scale bar = 1 µm; TEM image of (g) three bacteria clusters in the outer part of a granule, scale bar = 5 µm; (h) two 
bacteria clusters showing different types of EPS, scale bar = 5 µm  
 
Figure 1-15  Photos de granules aérobies obtenus par microscopie (Lemaire et al., 2008a) 
 
La présence de polymères extracellulaires (EPS) peut améliorer la cohésion et l’adhésion des 
cellules et joue un rôle crucial dans le maintien de l’intégrité structurelle d’un agrégat microbien. 
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Plusieurs auteurs se sont intéressés aux EPS présents dans les granules. Les marquages effectués 
par McSwain et al. (2005) semblent montrer que la répartition des exopolymères est 
qualitativement hétérogène dans les granules (Figure 1-16). Des marquages de matrice laissent 
penser que les protéines sont présentes dans l’ensemble de la section d’un granule, que certains 
polysaccharides sont présents essentiellement en surface tout comme les bactéries vivantes. La 
spécificité des marquages d’EPS reste cependant controversée. 
 
 
Note: (A) Floc stained with Syto 63 (red), ConA (blue), and FITC (green) and viewed with a ×10 objective lens. 
Scale, 100 µm. The majority of EPS is localized at a flocculent center, whereas some polysaccharides are 
present around filamentous fungi. (B) Three-dimensional projection of a 130-µm stack of optical sections from 
the outer edge of a granule. Cells (red) and polysaccharides (blue) are evident. Scale, 100 µm.  
 
Figure 1-16  Comparaison d’un floc et d’un granule aérobie obtenus par microscopie confocale 
(McSwain et al., 2005) 
 
Mesurée après extraction par des méthodes destructives (résine, ultrasons), les concentrations en 
polysaccharides dans les granules aérobies ont tendance à être plus élevées que dans les flocs (Tay 
et al., 2001c). Cependant aucune étude ne démontre clairement l’efficacité des techniques 
d’extraction sur des granules, qui serait une garantie nécessaire à la représentativité des résultats. 
Et on peut s’attendre, si la répartition des EPS est hétérogène, à ce que les polymères présents en 
périphérie soient extraits plus facilement que ceux du centre. 
 
Wang et al. (2005) ont étudié la distribution des polysaccharides dans les granules. Ils observent 
que les polysaccharides marqués au calco-fluor (à priori des β polysaccharides) sont 
majoritairement localisés en périphérie de l’agrégat. Par mesure de répartition eau-solvant 
(hexadécane), ils observent également que la couche externe est plus hydrophobe que le cœur des 
granules. Or lors du stockage, le centre des granules semble se dégrader progressivement alors 
que l’enveloppe est plus stable. Ceci conduit à l’idée que les exopolymères présents au cœur des 
granules sont plus facilement biodégradables, plus hydrophiles et solubles que ceux constituant 
l’enveloppe externe. Cette enveloppe constitue alors une sorte de protection hydrophobe qui 
garantie une bonne stabilité des granules. Adav et al. (2008b) observent la présence de différents 
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types d’EPS dans des granules développés sur phénol et notamment des β-polysaccharides, mais 
cette fois ceux-ci semblent plus concentrés dans la partie interne de l’agrégat. Adav et al. (2008b) 
montrent par différentes attaques enzymatiques (lipase, protéase, hydrolase) que l’attaque des β-
polysaccharides conduit plus particulièrement à la désintégration de l’agrégat et confirme ainsi le 
rôle joué par ce type d’EPS. 
 
Li et al. (2006) suggèrent que les EPS jouent un rôle aux différentes étapes de la formation des 
granules. Durant la formation des granules, ils observent une diminution de la charge négative de 
surface des particules. La diminution des protéines extraites est corrélée à cette diminution. 
L’hydrophobicité augmente également au cours du phénomène de granulation. Ils suggèrent que 
les EPS sont générés lors des alternances « feast »-« famine » et permettent dans un premier 
temps une réduction des charges négatives facilitant l’adhésion des bactéries et des agrégats. Puis 
dans un second temps, lorsque les granules ont grossi et que des zones anaérobies se forment, la 
rupture des granules conduit à une libération des exopolymères dans le milieu. Ces polymères 
libérés neutralisent les charges de surface des petites particules et encourage à nouveau la 
coagulation et l’agglomération des agrégats. 
 
 
 
Figure 1-17 Illustration de l’effet des EPS sur la formation et la croissance des granules aérobies 
(Li et al., 2006). (1) et (3) neutralisation des charges des petites particules, (4) agrégation, (5) 
croissance des agrégats, (2) libération d’exopolymères. 
 
 
C. Le rôle des cations divalents 
 
Les ions divalents et en particulier le calcium semblent impliqués dans deux types de mécanismes 
au sein des granules aérobies : la complexation ou le pontage d’exopolymères d’une part, la 
précipitation de formes minérales d’autre part. 
 
Il est connu que les ions divalents peuvent créer des ponts entre des molécules contenant des 
charges négatives. Elles peuvent ainsi relier des groupes chargés négativement présents sur la 
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surface des bactéries à des polysaccharides extracellulaires, favorisant l’agrégation microbienne et 
augmentant la cohésion des agrégats. Pontés par des cations divalents, les polysaccharides jouent 
un rôle important dans le maintien de l’intégrité structurelle des biofilms et des agrégats 
microbiens. Ils sont ainsi connus pour former une matrice gel de polymères adhésive, résistante 
et moins déformable. 
 
La présence des ions divalents comme le calcium ou le magnésium semble favoriser ou accélérer 
la formation des granules aérobies. Par exemple Jiang et al. (2003) ont observé que lorsque 100 
mg L-1 de Ca2+ sont ajoutés dans un réacteur SBR, la formation de granules aérobies ne prenait 
que 16 jours contrairement aux 32 jours dans une culture sans ions Ca2+ rapportés. Les granules 
aérobies issus d’un milieu contenant des ions Ca2+ ont également montré des capacités de 
décantation et de résistance accrues et des concentrations en polysaccharides plus élevées. Li et al. 
(2009) ont comparé l’influence de Mg2+ dans l’influent pendant la granulation aérobie et ils 
observent que 10 mg L-1 de Mg2+ accélèrent la granulation aérobie et la structure des granules. 
 
L’accumulation du calcium au centre des granules a fait l’objet de plusieurs travaux récents (Wang 
et al., 2007; Ren et al., 2008). En anaérobie, Batstone et al. (2002) font l’hypothèse qu’un agrégat 
cristallisé de carbonate de calcium peut être une étape préliminaire à la formation d’un granule 
anaérobie dans les systèmes UASB. En condition aérobie, pour des granules alimentés en acétate, 
la précipitation de carbonate de calcium au centre du granule est une hypothèse vérifiée par Wang 
et al. (2007). Dans le cas de granules développés avec de l’acétate, un proton est consommé lors 
de la dégradation du substrat. L’augmentation du pH à l’intérieur du granule peut être prédite 
ainsi que les équilibres chimiques entre bicarbonates et carbonates (Figure 1-18). Par comparaison 
avec le produit de solubilité du carbonate de calcium, il apparait ainsi que les carbonates de 
calcium peuvent précipiter à 300 µm sous la surface du granule, dans les conditions opératoires 
testées par l’auteur.  
 
 
Figure 1-18  Simulation du pH et des carbonates dans le granule alimenté en acétate (Wang et al., 
2007).  
 
Ces calculs sont vérifiés par des observations expérimentales (Figure 1-19). Les observations 
microscopiques associées à des sondes EDX montrent une forte concentration en calcium au 
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centre des granules. Les carbonates de calcium se solubilisent et provoquent une apparition de 
bulles de dioxyde de carbone dès que les granules sont acidifiés. Des résultats très similaires sont 
obtenus récemment par Ren et al., (2008). 
 
 
Note: (a) Cross-section view of the acetate-fed aerobic granule by SEM; (b) the EDX mapping for calcium 
indicated by the blue color, bar: 100 µm; (c) IA cross-section view of the acetate- fed aerobic granule; (d) generation 
of gas bubbles during the acid–granule reaction, bar: 200 µm  
 
Figure 1-19  Photos de granules aérobies obtenus par microscopie (Wang et al., 2007) 
 
Les teneurs en calcium mesurées par Liu et al. (2003c) dans les granules produits avec de l’acétate 
ou avec de l’éthanol comme sources de carbone organique, montrent que le calcium est en 
concentration très différente dans ces deux types d’agrégats. Le calcium atteint plus de 30% de la 
masse des matières minérales pour l’acétate alors qu’il est très faible dans les granules développés 
avec l’éthanol. Ce résultat montre que la précipitation du calcium est spécifique aux granules 
développés sur des substrats dont la dégradation consomme des protons ou génère des 
hydroxydes. 
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Figure 1-20  Composition de calcium (gauche) et cendre (droite) dans des granules aérobies 
alimentés par éthanol (Liu et al., 2003c) et acétate (Wang et al., 2007) 
 
 
 
Figure 1-21  Teneur en calcium dans des granules développés sur acétate en fonction du diamètre 
(a), et  teneur en cendre en fonction du temps et du diamètre (b) (Wang et al., 2007) 
 
Le phénomène de précipitation semble augmenter avec la taille des granules, comme le montre la 
Figure 1-21. Ceci suggère que la taille du granule conditionne le gradient de pH formé à l’intérieur 
et donc plus la taille augmente et plus la précipitation est encouragée. 
 
II.2 Processus de croissance des agrégats bactériens de type biofilm ou granule 
 
Lors de la transformation de flocs en granules, la densification progressive de l’agrégat génère 
naturellement des limitations au transfert, donc des hétérogénéités de concentration et par 
conséquent une organisation spatiale hétérogène des communautés microbiennes. Les propriétés 
locales des granules et les processus de sélection de bactéries qui en découlent s’apparentent ainsi 
à ceux observés dans les biofilms. Le processus de granulation est d’ailleurs considéré par certains 
auteurs comme un phénomène d’auto-immobilisation de la biomasse qui génère elle-même son 
support de croissance. 
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Picioreanu et al. (1998) montrent qu’il existe un lien entre le mode de croissance du biofilm et le 
phénomène de diffusion du substrat combiné au taux de croissance des organismes. Le rapport 
entre ce taux de croissance maximum des micro-organismes et le taux de transfert du substrat par 
diffusion conditionne les gradients de concentration en substrat à l'intérieur du biofilm.  
 
Si le gradient de concentration en substrat à l'intérieur du biofilm ou des granules est élevé (soit 
du fait d’un transfert interfacial faible, soit du fait d’un fort taux de croissance), la surface du 
biofilm croit de manière hétérogène voire filamenteuse (type floc). Si le gradient est réduit (soit 
du fait d’un transfert interfacial facilité, soit du fait d’un faible taux de croissance des 
microorganismes), le biofilm se développe de manière plus lisse et régulière. Le paramètre 
caractéristique « G »  est ainsi défini par Picioreanu et al. (1998): 
 
0
2
s
xm
s
m
f C
C
D
µLG =        Equation 1.11 
 
Avec : Lf, l’épaisseur de biofilm (m). 
µm, le taux de croissance maximum (j
-1). 
Ds, le coefficient de diffusion (m
2 j-1) 
Cxm, la concentration maximum en biomasse dans le biofilm (g DCOx m
-3) 
Cso, la concentration en substrat dans le liquide (g DCO m
-3) 
 
Le paramètre G définit le rapport entre le taux de croissance de la biomasse et le transfert de 
matière au sein d’un agrégat microbien. Le calcul de ce coefficient permet de déterminer si le 
régime est limité par le transfert (valeur de G supérieure à 10) ou par la croissance bactérienne 
(valeur de G inférieure à 10). Ainsi un G faible conduit à un agrégat lisse et régulier du type des 
granules, alors qu’un G fort conduit selon Picioreanu et al. (1998) à une structure irrégulière 
et/ou filamenteuse du type des flocs (Figure 1-22). 
 
   
(a) G=2,5 ; Lf = 200 µm (b) G = 10 ; Lf = 400 µm (c ) G = 40 ; Lf = 800 µm 
 
Figure 1-22  Représentation schématique des interfaces biologiques d’un biofilm en fonction du 
facteur G (Poplawski et al., 2008). 
 
Dès lors, tout phénomène permettant de maximiser le transfert interfacial du substrat (lié au 
mélange) ou de réduire le taux de croissance des micro-organismes peut permettre d’améliorer la 
formation et la stabilité des granules. Le taux de croissance des micro-organismes à l'intérieur des 
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granules est ainsi un paramètre clé qui contrôle la stabilité des granules aérobies (van Loosdrecht 
et al., 1995). C’est d’ailleurs pour cette raison que la granulation a tout d’abord été observée dans 
des conditions anaérobies avec des espèces à très faible taux de croissance. 
 
II.3 Structure des granules et diversité microbienne 
 
Les granules aérobies ont été développés dans différents milieux et avec différents effluents dans 
le but d’éliminer le carbone, mais aussi dans certains cas l’azote et le phosphore. Une large 
gamme de micro-organismes peut donc se développer dans ces agrégats microbiens. Ces espèces 
sont réunies sous forme de colonies à différentes profondeurs dans le granule. La diversité 
microbienne des granules aérobies a été principalement étudiée par des techniques de 
biotechnologie moléculaire (Tay et al., 2002a; Jang et al., 2003; Meyer et al., 2003; Tsuneda et al., 
2003; Yi et al., 2003). La microscopie confocale avec fluorescence in situ (FISH) a été utilisée 
avec différentes sondes oligo-nucléiques et des fluorochromes spécifiques (Tay et al., 2002a; Jang 
et al., 2003; Meyer et al., 2003; Toh et al., 2003).  
 
On peut distinguer plusieurs compartiments majeurs : les organismes hétérotrophes (aérobie-
anoxie facultatifs), des organismes autotrophes aérobies (nitrifiants), des organismes anaérobies. 
On trouvera aussi dans certains cas (alternances anaérobie/aérobie) des organismes 
hétérotrophes accumulateurs de polyphosphate ou de glycogène. 
 
Dans les systèmes éliminant l’azote qui nous intéressent tout particulièrement, les bactéries 
autotrophes se trouvent dans des zones suffisamment aérées des granules. En effet, les bactéries 
autotrophes aérobies strictes oxydant l’azote ont été observées dans les zones surfaciques des 
granules. Nitrosomonas a été trouvé principalement à une profondeur de 70 à 100 µm de la surface 
du granule. Cependant les granules matures de grande taille possèdent des canaux et des pores qui 
vont jusqu’à 900 µm de profondeur facilitant le transport de l’oxygène et des nutriments dans les 
granules et la sortie des métabolites (Tay et al., 2002a; Tay et al., 2003; Lemaire et al., 2008a). Les 
images obtenues par Lemaire et al. (2008a) montrent ainsi la présence des bactéries nitrifiantes 
dans les canaux au sein de granules matures très poreux (Figure 1-23). 
 
Si le but poursuivi est d’utiliser entièrement les microorganismes aérobies dans les granules, le 
diamètre optimal des granules aérobies doit être relativement faible et les granules relativement 
poreux. Par simulation pour une concentration en micro-organisme hétérotrophe donnée dans 
les granules, Beun et al., (2002) démontrent que la taille des agrégats ne doit pas dépasser 500 µm 
pour permettre une diffusion correcte de l’oxygène. Ainsi, les plus petits granules seront plus 
efficaces pour le traitement aérobie des eaux usées puisque ces granules possèdent plus de cellules 
actives pour un volume de granule donné. 
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Note : In (a) and (b) Accumulibacter spp. cells are magenta  most of the AOB from the betaproteobacteria are in 
cyan and other bacteria are blue. In (c) Actinobacteria PAO cells are magenta and other bacteria are blue. In (d) 
AOB from the betaproteobacteria are in magenta  and other bacteria are blue. In (e) Accumulibacter spp. cells are 
magenta. Competibacter spp. are in cyan and other bacteria are blue Scale bars = 100 µm for (a), (b) and (c) and 
10 µm for (d) and (e).  
 
Figure 1-23  Marquage des espèces nitrifiantes et déphosphatantes dans des granules et 
observation en microscopie confocale (Lemaire et al., 2008a) 
 
Liu et al. (2004a) ont observé une structure en forme de champignons pour des granules aérobies 
développés à des rapports substrat azoté/DCO élevés. La structure du biofilm ou du granule est 
principalement déterminée par la concentration en nutriments selon Wimpenny et Colasanti 
(1997). Puisque les bactéries nitrifiantes ont une croissance lente, la structure de type champignon 
semble résulter de leur demande en nutriments. Ces structures favorisent l’accès de la population 
nitrifiante aux nutriments. Watnick et Kolter (2000) ont constaté que, dans les biofilms mixtes, 
les bactéries se répartissent entre elles dans le but de survivre du mieux possible dans un micro-
environnement particulier, et la grande complexité de la communauté microbienne qui en 
découle apparaît comme étant bénéfique à sa stabilité. Ainsi, la répartition des différentes 
communautés microbiennes dans un granule a probablement un effet sur sa stabilité. 
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Une large variété de micro-organismes hétérotrophes se développe dans les granules aérobies 
étant donné la diversité des environnements locaux. L’analyse taxonomique de granules 
(développés sur phénol) montre notamment la présence majoritaires des β-proteobacteria et γ-
proteobacteria. (Jiang et al., 2004; Adav et al., 2008b). 
 
Les différents organismes hétérotrophes sont en compétition sur les substrats organiques. La 
sélection d’espèces à faible taux de croissance favorise à priori la granulation. C’est pourquoi les 
conditions opératoires seront généralement choisies pour favoriser les processus de stockage sous 
forme de polymères intracellulaires et la croissance plus lente des bactéries sur ces composés de 
stockage. Par les alternances « feast »-« famine », les substrats facilement biodégradables tels que 
l’acétate ou le glucose sont ainsi convertis en réserves intra cellulaires (ex :Poly Hydroxy 
Alkanoates) qui sont dégradés plus lentement en période de famine.  
 
Si les conditions d’excès de substrat sont réalisées en condition aérobie ou anoxique, la croissance 
cellulaire et le stockage de composés de réserves auront lieu simultanément (Ni and Yu, 2008). 
Les organismes hétérotrophes dénitrifiants peuvent ainsi se développer dans les granules en 
dégradant les composés intracellulaires issus du stockage (Ni and Yu, 2008). En réalisant 
l’alimentation en condition anaérobie, il est possible de favoriser des organismes PAO 
(organismes accumulant des polyphosphates et des PHA) ou des organismes GAO (organismes 
accumulant du glycogène). Lemaire et al., (2008b) observent ainsi la présence d’une très grande 
quantité d’accumulibacter spp. (PAO principalement en périphérie) et de Competibacter spp. 
principalement au centre dans des granules aérobies développés sur des effluents d’abattoirs. 
 
Les cellules anaérobies et les cellules mortes ont été détectées au centre des granules (Tay et al., 
2002c). La présence de bactéries anaérobies dans les granules aérobies conduit probablement à la 
production d’acides organiques et de gaz à l’intérieur des granules. Ces produits terminaux du 
métabolisme anaérobie peuvent détruire les granules ou tout du moins réduire leur stabilité à long 
terme. La bactérie anaérobie Bacteroides a été détectée à une profondeur de 800 à 900 µm (Tay et 
al., 2002c), alors qu’une couche de cellules microbiennes mortes a été localisée à une profondeur 
de 800 à 1000 µm (Toh et al., 2003).  
 
II.4 Les différentes étapes dans la formation des granules 
 
Liu et Tay (2002) ont proposé une liste d’étapes pour décrire la formation des boues granulaires 
aérobies. Le Tableau 1-2 rassemble une liste de mécanismes et interactions impliquées à chaque 
étape. Ce cheminement pourrait s’appliquer à tout type de phénomène d’immobilisation de 
micro-organismes. 
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Tableau 1-2 Les étapes d’un processus d’immobilisation de type granulation 
Etapes Phénomènes physiques, chimiques et biologiques impliquées 
I : Mouvement physique 
initiant le contact entre 
bactéries 
- Forces hydrodynamiques, transfert diffusionnel, gravitation, 
mobilité des cellules 
II : Stabilisation des 
contacts multicellulaires 
par les forces d’attraction 
initiales 
- Interaction de Van Der Waals ; ioniques ; hydrophobes ; liaisons 
hydrogènes ;  
- Complexation et ponts interparticulaires 
- Formation de bactéries filamenteuses pouvant créer des ponts entre 
cellules 
- Fusion membranaire des cellules; déshydratation surfacique des 
cellules 
III : Maturation de 
l’agrégation cellulaire par 
les forces biologiques 
- Production de polymères extracellulaires (EPS) 
- croissance des clusters cellulaires (colonies) 
- changements métaboliques et compétences génétiques induites par 
l’environnement 
- migration des cellules 
IV : granules matures, état 
pseudo-stable des agrégats 
microbiens 
- les forces de cisaillement hydrodynamiques conditionnent le 
détachement 
- la charge organique conditionne le taux de croissance  
 
Beun et al. (1999) ont observé l’évolution des agrégats microbiens et proposent un schéma 
décrivant les différentes étapes de la granulation aérobie dans un réacteur SBR avec sélection des 
particules par décantation (Figure 1-24). 
 
Au début de l’opération, la plupart des bactéries ne reste pas dans la colonne et les champignons 
sont dominants à cause du temps de décantation très faible. Les matrices formées par les 
bactéries filamenteuses contribuent à développer les agrégats mycéliens dans le réacteur. La 
structure devient plus compacte du fait des forces de cisaillement. Ensuite, les colonies de 
bactéries sont formées au sein de ces agrégats. Avec les phénomènes de rupture des agrégats les 
plus gros dans les zones les plus fragiles, les granules sont peu à peu formés par des colonies de 
bactéries d’une grande densité.  
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Figure 1-24 Etapes de formation de granules dans un réacteur SBR aérobie. (Beun et al., 1999) 
 
Ces processus de densification sont supposés essentiellement à partir d’observations 
microscopiques réalisées durant la phase de démarrage des réacteurs. Aucune analyse quantitative 
des propriétés physiques de cohésion n’est cependant disponible durant la phase de formation 
des granules.  
 
Si les mécanismes microscopiques à l’origine de la granulation restent encore controversés, 
l’étude des paramètres opératoires des réacteurs favorisant le développement des boues 
granulaires est largement rapportée dans les travaux de recherche depuis une dizaine d’année, 
comme nous allons le voir dans le paragraphe suivant. 
 
 
À ce jour, de nombreux travaux de recherche se concentrent sur les paramètres opératoires qui 
influent sur la formation de la granulation aérobie : la mode du fonctionnement et la  
configuration des réacteurs ; les substrats (types, charges et stratégies d’alimentation); l’intensité 
des contraintes hydrodynamiques; la pression sélective (le temps de décantation et le temps de 
purge) ; la présence d’ions calcium dans le milieu. 
 
III. Les paramètres opératoires des réacteurs de granulation aérobie 
 
À ce jour, de nombreux travaux de recherche se concentrent sur les paramètres opératoires qui 
influent sur la formation des granules en aérobie. Le mode de fonctionnement des réacteurs fait 
l’objet de nombreux articles, ainsi que l’effet de la géométrie des réacteurs (à moindre titre).  
 
Sont étudiés tout particulièrement les modes d’alimentation (charges et durée d’alimentation, type 
de substrat); l’aération et l’agitation (transfert d’oxygène, contraintes hydrodynamiques); la phase 
de séparation (pression de sélection, temps de décantation et de purge). 
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III.1 Typologie des réacteurs et mode d’alimentation 
 
Comme le montre le Tableau 1-3 les colonnes à bulles et les colonnes de type « Airlift » 
(gazosyphon) sont les plus utilisés pour développer des boues granulaires. Le mode de 
fonctionnement est principalement de type SBR, constitué de cycle d’une durée de 3 à 12 heures 
pour la plupart des études. 
 
Tableau 1-3 Les modes et les configurations des réacteurs appliqués aux granules aérobies 
Année 1991 1994 1996 1997 1999 2000 2002 2002 
Auteur 
Mishima 
et al. 
Tijhuis et 
al. 
Van 
Benthum 
et al. 
Morgenro
th et al. 
Beun et 
al. 
Beun et 
al. 
Tay et al. Moy et al. 
Configura
tion 
UASB(1) BAR(2) BAR 
Colonne 
de bulle 
Colonne 
de bulle 
Airlift 
Colonne 
de bulle 
Colonne 
de bulle 
Mode continue continue continue SBR SBR SBR SBR SBR 
Année 2002 2003 2003 2004 2004 2004 2005  
Auteur Jiang et al. Jang et al. Liu et al. 
De Kreuk 
et al. 
McSwain 
et al. 
Tay et al. 
Mosquera 
et al. 
 
Configura
tion 
Colonne 
de bulle 
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de bulle et 
airlift 
Colonne 
de bulle 
Colonne 
de bulle 
Airlift  
Mode SBR SBR SBR SBR SBR SBR SBR  
(1) : réacteur à lit de boue et flux ascendant; (2) : réacteur airlift avec biofilm ;  
 
Le mode d’alimentation séquencé s’est révélé le plus favorable à la formation de granules. Il 
permet tout d’abord de maintenir des gradients de concentration importants dans le réacteur par 
rapport aux réacteurs à alimentation continue. Ces gradients facilitent tout particulièrement la 
diffusion des substrats dans les agrégats et vont permettre d’obtenir sur une période courte une 
valeur faible de G. Ceci conduit à une structure plus dense de l’agrégat et à une surface plus lisse 
et moins ramifiée. 
 
Le mode d’alimentation séquencé créé également des alternances entre une période courte durant 
laquelle le substrat est en excès (feast) suivi d’une période de famine relativement longue. Ces 
alternances « feast »-« famine » favorisent le stockage de composés intracellulaires de réserve qui 
sont produits pendant la période d’excès et consommés préférentiellement lors de la phase de 
famine (de Kreuk and M.C.M., 2004; de Kreuk et al., 2005a; Lemaire et al., 2008b). Cette 
condition de croissance favorise la formation des granules et limite la croissance des bactéries 
filamenteuses (Beun et al., 1999; McSwain et al., 2004). 
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McSwain et al. (2004) ont étudié l’influence de la durée d’alimentation sur les boues granulaires 
développées dans un réacteur SBR. Un cycle d’alimentation rapide ou une alimentation par 
impulsion ont favorisé la formation de granules aérobies denses et compacts. Plus la phase 
d’alimentation est allongée et moins les granules sont stables. Ceci peut s’expliquer par le fait que 
plus les gradients de concentration sont élevés et plus la diffusion dans les agrégats est facilitée. 
 
Beun et al. (2002) calculent pour un effluent donné (acétate de sodium : 18,3 Cmmol L-1 ; ratio 
volumique d’échange ≈ 50%) que l’alimentation intermittente de substrat conduit à une forte 
pénétration à environ 500 µm dans le granule, alors que celui-ci ne pénètre que dans 20 µm dans 
le cas d’une alimentation continue. 
 
Cependant l’impact sur la structure des granules peut être différent suivant si la phase de 
remplissage est aérobie, anoxique ou anaérobie. En effet la phase de remplissage peut être aussi 
considérée comme une première étape réactionnelle. En anoxie (absence d’oxygène), elle peut 
permettre aux bactéries hétérotrophes d’initier la dénitrification. En anaérobiose (absence 
d’oxygène et nitrate), la phase de remplissage constitue une étape privilégiant les organismes 
déphosphatants (PAO : phosphates accumulating organisms). Il est donc primordial durant cette 
phase, de favoriser la diffusion de l’effluent dans le lit de boue en privilégiant un écoulement 
piston et sa durée doit aussi être optimisé de manière à éliminer correctement azote et phosphore. 
 
III.2 Type de substrat organique  
 
La majeure partie des études sur la granulation aérobie ont été réalisées sur des substrats 
synthétiques et solubles. Parmi eux, on compte principalement l’acétate, le glucose, l’éthanol, le 
phénol (Beun et al., 1999; Peng et al., 1999; Tay et al., 2001b; Moy et al., 2002; Jiang et al., 2004; 
Schwarzenbeck et al., 2004). 
 
Relativement peu d’études sont encore disponibles sur des effluents contenant des matières en 
suspension (Schwarzenbeck et al., 2004), ou sur des effluents complexes comme les effluents 
urbains (de Kreuk et al., 2004), ou industriels (Yilmaz et al., 2008). 
 
La microstructure des granules et la diversité des espèces semblent être reliées à la nature de la 
source carbonée mais il est cependant difficile de trouver des éléments permettant d’expliquer et 
prédire cette relation. Par exemple Tay et al. (2001b) montrent que les granules aérobies 
développés sur du glucose présentent une structure filamenteuse et les granules alimentés à 
l’acétate ont une structure bactérienne plus compacte et non-filamenteuse dans laquelle des 
bactéries en forme de bâtonnets prédominent (Figure 1-25). A même charge organique, Moy et 
al. (2002) observent que la taille des granules aérobies cultivés sur acétate est plus petite et dense 
que la taille des granules aérobies cultivé avec du glucose.  
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Figure 1-25 Microscope optique et électronique. (a) et (c) granule mature cultivé en glucose; (b) et 
(d) granule mature cultivé en acétate (Tay et al., 2001b). 
 
III.3 Charge appliquée en matière organique 
 
La charge volumique en matière organique (CV ou OLR : Organic Loading Rate) est 
généralement utilisée pour qualifier les conditions opératoires des réacteurs de granulation 
aérobie. Il serait intéressant d’évaluer aussi systématiquement la charge massique (Cm), voire la 
charge surfacique (CS) imposée aux granules (comme dans le cas des biofilms). Cependant, dans 
la littérature on ne dispose pas toujours des concentrations en biomasse stabilisées dans le 
réacteur et jamais des informations permettant d’estimer la surface développées par les granules. 
 
Tableau 1-4 Récapitulatif des grandeurs pour caractériser les conditions opératoires d’un réacteur 
Paramètre Formule Unités  
Temps de séjour hydraulique Q
V
 =θ H  j Equation 1.12 
Charge volumique appliquée 
V
SQ
 =C ev
×
 kg DCO m-3 j-1 Equation 1.13 
Charge massique appliquée 
V.X
SQ
 =C em
×
 
kg DCO kg-1 MVS 
j-1 
Equation 1.14 
Charge surfacique appliquée 
p
e
S
n.S
SQ
 =C ×  kg DCO m-2 j-1 Equation 1.15 
Rendement de production de 
boues S)-(SQ
XQ
 =Y 
e
p
obs
×
× P  kg MVS kg-1 DCO Equation 1.16 
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Différents auteurs ont démontré l’importance de la charge organique sur la formation des 
granules aérobies. La granulation aérobie peut s’effectuer dans une large gamme de charges 
organiques (de 2,5 à 15 kg DCO m-3 j-1) (Liu and Tay, 2004). Par rapport à des procédés aérobies 
conventionnels à biomasse floculée, les réacteurs peuvent fonctionner à des charges volumiques 
élevées car la concentration en biomasse stabilisée est généralement grande (10 à 40 g L-1). Cela 
signifie que la charge massique n’est pas forcément élevée, mais au contraire peut être 
relativement faible en comparaison avec d’autres systèmes. 
 
En réacteur SBR, l’effet de la charge organique doit être considéré simultanément avec le mode 
d’alimentation. Contrairement aux systèmes à alimentation continu, la concentration en substrat 
instantanée perçue par les micro-organismes ne dépend pas seulement du flux journalier en 
substrat mais aussi et surtout du nombre de cycle, de la durée de la phase d’alimentation, du ratio 
volumique d’échange. 
 
La dynamique de croissance des granules et leurs caractéristiques physiques sont influencées par 
la charge volumique. Liu et al. (2003a) observent que la taille moyenne des granules aérobies 
augmentent de 1,6 à 1,9 mm lorsque le taux de charge en matière organique augmente de 3 à 9 kg 
DCO m-3 j-1. Une tendance similaire a également été observée dans la granulation anaérobie 
(Grotenhuis et al., 1991) 
 
La dynamique de formation des granules est également fortement influencée par la charge, 
puisque celle-ci impose le potentiel de croissance de la biomasse. Une charge élevée permet 
d’accélérer la transformation initiale de la boue floculée en boue granulaire. Liu and Tay (2008) 
observent que des granules sont formés en 16 jours avec une charge organique de 8,0 kg DCO m-
3 j-1, alors que 21 jours sont nécessaire avec une charge organique 1,5 kg DCO m-3 j-1 
 
Cependant, les granules aérobies se révèlent instables pour de trop fortes charges organiques 
(Zheng et al., 2006). Les mêmes constatations ont été faites pour des granules anaérobies, menant 
jusqu’à la perte partielle de l’intégrité de la structure voire même à la désintégration pour des taux 
de charge élevés (Morvai et al., 1992; Quarmby and Forster, 1995). Ainsi, il est prévisible que 
l’augmentation du taux de charge en matière organique augmente le taux de croissance des 
agrégats biologiques mais diminue également la résistance des structures tridimensionnelles de la 
communauté microbienne (Liu et al., 2003b). Les granules aérobies développés à des charges 
organiques élevées présentent des écarts de densités, de vitesse de chute et d’indices de boues 
(Liu et al., 2003a; Tay et al., 2004). A forte charge (6-15 kg COD m-3 j-1), Moy et al. (2002) 
constatent ainsi que plus la charge organique est élevée, plus la taille augmente et plus la densité 
et la cohésion diminuent. 
 
III.4 Pression de sélection imposée par la décantation et la purge 
 
Dans presque toutes les études sur les boues granulaires aérobies, la formation des granules est 
accélérée par une méthode de sélection imposée lors de la décantation.  
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Effectué dans des réacteurs séquencés dans la plupart des cas, les paramètres de la décantation et 
de la vidange sont déterminés de manière à maintenir uniquement les particules décantant 
rapidement. Ceci conduit à sélectionner les agrégats les plus denses décantant à des vitesses 
supérieures à 10 ou 12 m h-1 (de Bruin et al., 2004). En réacteur SBR comme l’illustre la Figure 1-
26, ceci peut être réalisé en fixant un faible temps de décantation, un grand volume d'échange (à 
chaque alimentation) et un faible temps de vidange. 
 
 
Figure 1-26 : Description schématique de la sélection des granules par décantation dans un 
réacteur colonne air-lift SBR (Beun et al., 2002) 
 
Plusieurs auteurs ont étudié l’influence de ces paramètres sur la formation des granules et sur la 
structure finale de la boue. Qin et al. ((2004) étudient l’influence de la durée de décantation de 5 à 
20 minutes. Une décantation de 5 minutes est généralement proposée dans les différentes études. 
Wang et al. (2006) montre que la durée d’apparition des granules aérobies (2, 6, 12 et 20 jours) est 
corrélée avec le volume d’échange variant de 20 à 80 %. 
 
III.5 Effets de l’aération : conditions hydrodynamiques et transfert d’oxygène 
 
Plusieurs travaux montrent que les granules aérobies dans des colonnes à bulles ou les colonnes 
air-lift se forment mieux pour des débits d’air élevés (Shin et al., 1992; Beun et al., 1999; Tay et 
al., 2001a). Les raisons semblent être multiples et encore controversées. 
 
Dans ces réacteurs, les conditions hydrodynamiques sont imposées par l’aération, car il n’y a pas 
d’agitation mécanique. Le flux d’air est généralement évalué par le calcul de la vitesse superficielle 
ascensionnelle (SAV), rapport du débit d’air sur la section de la colonne. 
 
Certains auteurs constatent que les granules ne peuvent être formés que si la vitesse superficielle 
de gaz est supérieure à une certaine valeur. Pour des vitesses de [0,3 ; 1,2 ; 2,4 ; 3,6] cm s-1 , Tay et 
al. constatent que les granules ne se forment pas à la vitesse de 0,3 cm s-1 ((Tay et al., 2001b). De 
plus, des granules aérobies plus réguliers, plus ronds et plus compacts ont été développés pour 
des débits d’air élevés. La densité et la résistance des granules aérobies ont également été 
corrélées à la vitesse superficielle de gaz. Ces observations semblent indiquer que la structure des 
granules aérobies est très significativement influencée par les contraintes hydrodynamiques 
générées par l’aération au sein du réacteur (Figure 1-27) 
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Figure 1-27 Effet de la vitesse superficielle d’air (SAV) sur la densité et l’indice de boue (SVI) des 
granules; (●) Indice de boue (SVI); (○) gravité spécifique (Tay et al., 2001a). 
 
 
 
Figure 1-28 (a) flocs formés sous une vitesse superficielle d’air faible (0,8 cm s-1) ; (b) granules 
formés sous une vitesse superficielle d’air forte (2,5 cm s-1) dans un réacteur SBR (Tay et al., 
2001b) 
 
Tay et al. (2001b) constatent que la concentration en polysaccharides extracellulaires des granules 
(par rapport à la concentration en protéines), augmente avec la vitesse superficielle de l’air. Ainsi 
selon ces auteurs une force de cisaillement élevée stimulerait les bactéries à sécréter plus de 
polysaccharides extracellulaires, contribuant à une structure plus compacte et plus résistante des 
granules aérobies. Cependant, la production d’exo polysaccharides peut être une conséquence de 
la formation des granules sans qu’il n’existe d’effet direct de l’hydrodynamique. Il n’est d’ailleurs 
pas prouvé que le rendement d’extraction des exopolymères (nécessaire avant leur dosage) soit 
constant pour différents types d’agrégats tels que les flocs et les granules. 
 
Beun et al. (1999) observent des résultats similaires en constatant la formation de granules stables 
uniquement pour des vitesses ascensionnelles de 4,1 cm s-1, alors que les granules sont instables 
pour des vitesses de 1,4 cm s-1 et 2,0 cm s-1. Les auteurs de ces travaux mettent en avant l’effet 
des contraintes de cisaillement sur les granules. En effet le cisaillement joue un rôle sur le 
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détachement de surface (érosion) qui en augmentant conduit peu à peu à former des granules 
dont la forme est plus sphérique, ce qui permet d’obtenir des agrégats dont le facteur de forme 
est plus proche de 1 comme le montre McSwain et Irvine (2008) pour des vitesses de gaz de 0,4 à 
1,2 cm s-1. 
 
Le débit de gaz conditionne le mélange dans le réacteur et joue également un rôle dans le 
transfert local des substrats à proximité des agrégats microbiens. Ainsi comme le montre par la 
simulation Picioreanu et al. (1998), si la résistance au transfert dans la couche limite à la surface 
d’un agrégat est plus faible du fait d’un meilleur mélange, l’interface biologique se développe sous 
une forme plus dense et moins ramifiée. Il est ainsi prévisible que l’agitation créé par l’aération est 
un moyen de limiter la résistance au transfert des substrats et accepteurs d’électrons et ainsi de 
favoriser la densification des agrégats. 
 
Evidemment, pour finir, la concentration en oxygène dissous résultant du transfert gaz-liquide est 
également directement liée au débit d’aération. Dans ces différentes études, on peut toujours se 
demander si l’effet de l’aération sur la structure des granules est lié aux phénomènes 
hydrodynamiques ou à la teneur en oxygène dans le liquide qui contrôle le potentiel de diffusion. 
Dans les études de Beun et al. (1999) ou de Tay et al. (2001b), il est difficile de discerner les effets 
respectifs des phénomènes hydrodynamiques (mélange et cisaillement) des effets liés aux 
modifications de l’oxygène dissous. 
 
McSwain et Irvine (2008) ont récemment étudié cet aspect. Ils présentent des expériences pour 
tenter de dissocier les effets de l’oxygène dissous et des contraintes hydrodynamiques. Dans un 
premier temps, une diminution du débit d’air de 1,2 à 0,4 cm s-1 entraine bien une diminution du 
facteur de forme des granules et une apparition de flocs dans le réacteur. Mais cette diminution 
s’accompagne aussi d’une diminution de la concentration en oxygène dissous de 8 à moins de 5 
mg L-1. Or à débit de gaz identique (avec mélange d’air et d’azote), cette même diminution de 
concentration en oxygène conduit à la disparition des granules et à l’apparition de structures 
filamenteuses. Il semble qu’il soit alors difficile de développer des granules pour une 
concentration en oxygène inférieure à 5 mg L-1. Les auteurs proposent une explication : la période 
de dégradation du substrat se prolonge durant le cycle et la phase de famine devient plus court, ce 
qui ne maintient plus correctement les alternances « feast »-« famine ». Les auteurs en concluent 
que l’effet du débit d’air sur la concentration en oxygène dissous et la cinétique de consommation 
du substrat serait plus important que l’effet des contraintes de cisaillement. 
Comme le montre McSwain et Irvine (2008), les effets de l’aération sur la concentration en 
oxygène dissous et sur le mélange ou le cisaillement doivent être analysés séparément pour 
pouvoir comprendre clairement l’influence de ces paramètres. 
 
Dans plusieurs études la concentration en oxygène a été mesurée par des micro-sondes au sein 
des granules (Jang et al., 2003; Chiu et al., 2007b; Li et al., 2008). Dans la plupart de ces travaux, il 
est démontré que l’oxygène ne pénètre pas plus d’une centaine de micromètres et que l’intérieur 
des agrégats est anoxique ou anaérobie. De ce fait la concentration en oxygène dissous dans la 
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phase liquide constitue un paramètre clé puisqu’il conditionne le potentiel de pénétration dans la 
matrice biologique.  
 
Evidemment le profil de concentrations en oxygène dans l’agrégat dépend de la vitesse spécifique 
de consommation qui varie au cours du temps dans les réacteurs de type SBR. Li et Liu (2005) 
simule les différents profils de concentrations en oxygène dans un granule (r=0.5 mm) en 
fonction des concentrations respectives en DCO et en O2 dans le liquide (Figure 1-29).  
 
 
a a 
a a  
Figure 1-29 Profils de concentrations en oxygène et substrat (DCO) simulés pour différents 
ratios de concentration (Li and Liu, 2005). 
 
Du fait d’un épuisement de l’oxygène dans l’agrégat, d’autres accepteurs d’électrons peuvent y 
être consommés comme par exemple nitrates et nitrites : la dénitrification peut alors avoir lieu au 
centre de l’agrégat. Etant donné le cout énergétique important de l’aération dans les réacteurs de 
granulation aérobie, et le fait que la nitrification et la dénitrification doivent être maintenus 
simultanément pour améliorer les performances, l’optimisation de la concentration en oxygène 
dissous est donc un paramètre clé des réacteurs GSBR.  
 
Dans le travail de Mosquera-Corral et al. (2005), il est démontré qu’il est difficile d'obtenir des 
granules stables lorsque l’oxygène dissous est à 40% de saturation, alors qu'il était possible à un 
niveau élevé (100%). Parce que la diffusion des substrats et de l’oxygène est plus difficile dans les 
granules, si des forts gradients de concentrations ne sont pas maintenus des structures 
filamenteuses sont observées à la surface des granules. Il est donc aujourd’hui considéré que des 
agrégats denses et lisses se développent si des gradients de concentration élevés de substrats et 
d’oxygène sont maintenus et si la diffusion et le transport sont facilités par une agitation 
importante de la phase liquide à l’interface de ces agrégats. 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie II 
 
 48
 
McSwain et Irvine (2008) montrent que pour un débit de gaz relativement élevé et constant, la 
diminution de l’oxygène dissous de 8 à 5 mg L-1 conduit à une perte des propriétés des granules et 
à l’apparition de boues floconneuses (Figure 1-30). Leurs résultats confirment l’importance de la 
concentration en oxygène dissous sur la stabilité des granules. 
 
 
 
Figure 1-30  Observation microscopique des agrégats sous la même condition hydrodynamique 
(SAV= 1,2 cm s-1), mais en oxygène dissous (DO) différents dans deux réacteurs ; DO faible 
(gauche) et DO fort (droite). (Bar = 5 mm) (McSwain and Irvine, 2008) 
 
Ces études ne permettent pas de comprendre précisément l’effet de l’oxygène dissous sur le 
potentiel de croissance des micro-organismes et sur la granulation. Tout d’abord les bactéries 
hétérotrophes et autotrophes sont simultanément impactées et on ne dispose d’aucune ou de trop 
peu information pour différencier ces impacts. Deuxièmement d’autres accepteurs d’électrons 
comme les nitrates et nitrites peuvent être produits et consommés en lieu et place de l’oxygène 
par les bactéries hétérotrophes aérobie-anoxie facultatives. Il est donc difficile de savoir quels 
sont les fonctionnalités impactées et responsables des phénomènes observés. 
 
IV. Conclusion 
 
Le Tableau 1-5 résume les différents paramètres opératoires qui sont utilisés pour conduire les 
réacteurs SBR dans le but de former des boues granulaires.  
Le mode d’alimentation, le mode d’aération et enfin le mode de séparation sont les trois modes 
d’actions principaux. Ils déterminent des paramètres locaux important dans le développement des 
agrégats tels que le potentiel de pénétration des substrats. L’association de conditions multiples 
conduisent à former des agrégats dont les propriétés s’apparent à des granules.  
 
Trois types de propriétés nous semblent alors importantes à étudier pour évaluer l’intérêt de ces 
agrégats : 
 
la décantabilité : liée à la densité, la forme, la taille. 
la stabilité : lié à la cohésion, la stratification, la porosité. 
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l’activité : taux de nitrification et dénitrification, limitation par l’oxygène, diffusion des substrats. 
 
Tableau 1-5 : Effets des différents paramètres opératoires sur la formation des granules aérobies 
Paramètres opératoires  Phénomènes contrôlés  Propriétés finales des boues 
granulaires 
Alimentation : 
- Durée (rapport feast-famine) 
- Concentration, N/DCO 
- Charge organique 
- Temps de séjour hydraulique 
 Potentiel de pénétration 
des substrats 
Charge surfacique 
Ratio stockage/croissance 
 
 Densité 
Forme 
Taille 
Porosité  
SVI 
Aération : 
- Débit d’air (SAV) 
- Alternance de phases : 
aérobie/anoxie(/anaérobie) 
 Zones localement aérobie 
/ anoxie /anaérobie 
Couche limite de diffusion 
Détachement surfacique / 
ruptures (temps de séjour 
local) 
 Teneurs en exo-polymères 
Hydrophobicité 
Stratification des espèces 
microbiennes (Taux de 
croissance) 
 
 Séparation : 
- durée de décantation 
- temps de vidange 
- purge des boues 
 Temps de séjour global 
Lessivage des flocs et 
petites particules 
 Ratios hétérotrophes/ 
autotrophes 
Activités biologiques 
spécifiques, nitrifiantes et 
dénitrifiantes 
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I. Introduction 
 
Les performances des systèmes biologiques pour le traitement des eaux usées dépendent 
principalement de la concentration en biomasse active. La concentration maximale que l’on peut 
stabiliser dans un réacteur est imposée principalement par la séparation, en particulier par le 
volume occupé par la boue après décantation et par la vitesse de chute des particules. 
 
Les boues granulaires de part leur densité importante, leur vitesse de décantation élevée et le 
faible volume occupé après décantation, permettent d’opérer des réacteurs à des concentrations 
de plus de 10 g L-1 (Tay et al., 2002b). Mais l’immobilisation sous forme de granules peut 
conduire à une accumulation importante de matériel plus ou moins « inerte » au sens des 
réactions biologiques d’intérêt. Il est donc important pour optimiser l’élimination de l’azote dans 
les réacteurs de granulation aérobie de comprendre quels sont les facteurs qui vont conditionner 
la transformation des formes azotées au sein du granule. 
 
L’élimination complète de l’azote implique la nitrification et la dénitrification. Les nitrites et 
nitrates produits lors de la nitrification sont réduits en azote gazeux par les espèces hétérotrophes 
dénitrifiantes. L’élimination combinée du carbone et de l’azote a été réalisée par différents auteurs 
avec des boues granulaires aérobies en procédé SBR (Peng et al., 1999; Beun et al., 2001; Liu et 
al., 2004a; de Kreuk et al., 2005b; Mosquera-Corral et al., 2005). Dans certains cas, l’élimination 
du phosphore par suraccumulation biologique a également été réalisée (Yilmaz et al., 2008) 
 
La nitrification-dénitrification peut être réalisée soit par alternance de phase (Wang et al., in 
presse), soit par nitrification-dénitrification simultanée durant la phase aérobie (Arrojo et al., 
2004; Cassidy and Belia, 2005; Mosquera-Corral et al., 2005). Certaines études ont également été 
réalisées sur des cultures principalement autotrophes pour la nitrification et le traitement 
d’effluents chargés en azote (Shi et al., in presse). 
 
Les boues granulaires aérobies supportent des taux de charge élevés en matière organique de plus 
de 15 kg DCO m-3 j-1. Mais l’élimination simultanée de l’azote dépend d’une part de la capacité 
des bactéries nitrifiantes à se maintenir dans cet environnement concurrentiel (compétition 
autotrophes/ hétérotrophes) et deuxièmement de la possibilité pour les bactéries hétérotrophes 
de réaliser la dénitrification en utilisant au maximum le carbone organique en anoxie plutôt qu’en 
aérobiose. 
 
II. Influence des conditions opératoires sur la compétition 
autotrophe/hétérotrophe dans les systèmes de type biofilm ou granule 
 
La compétition entre micro-organismes hétérotrophes et autotrophes a été étudiée à la fois dans 
les systèmes à biomasse en suspension et dans des systèmes à biofilm. La transformation 
progressive des flocs en granules crée naturellement des phénomènes de limitation au transfert 
qui font que les phénomènes de compétition sont comparables à ceux observés dans les biofilms. 
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Les micro-organismes hétérotrophes et autotrophes peuvent être en compétition pour l’oxygène, 
ou pour l’azote ammoniacal, bien que cette dernière compétition soit moins souvent étudiée. De 
ce fait, différentes études ont montré l’influence des rapports DCO/N ou DCO/O2 sur cette 
compétition (Okabe et al., 1996). Sur la base d’observations microscopiques (FISH) et de 
mesures de profil de concentration en oxygène dans des biofilms, il est ainsi démontré que la 
concentration en oxygène dissous et le rapport DCO/N conditionnent la répartition spatiale des 
organismes autotrophes et hétérotrophes (Okabe et al., 2004).  
 
II.1 Influence du rapport DCO/N 
 
Etant donné les taux de croissance élevés des espèces hétérotrophes, celles-ci prennent un 
avantage en surface du biofilm lorsque le rapport DCO/N augmente. De fait, le rapport DCO/N 
détermine le flux d’azote nitrifiable, c’est-à-dire celui disponible par les bactéries autotrophes 
après assimilation d’une partie de l’azote par les bactéries hétérotrophes. Il contrôle le rapport 
potentiel qui pourra s’établir entre les concentrations en biomasse active autotrophe et en 
biomasse hétérotrophe dans le consortium.  
 
Dans des réacteurs à alimentation séquencée, Yang et al. (2005) ont étudié l’influence du rapport 
N/DCO dans une gamme (5/100 à 30/100) sur les activités nitrifiantes et sur les propriétés des 
granules aérobies. L’augmentation du rapport N/DCO conduit logiquement à un enrichissement 
en bactéries nitrifiantes et à une augmentation des vitesses spécifiques de nitrification. 
Parallèlement la densité des granules formés est plus grande (de 1,01 à 1,06), leur taille est plus 
petite, leur taux de croissance est plus faible, et l’indice de boue est plus faible (de 75 à 50 mL g-1). 
Les auteurs en concluent que l’enrichissement en organismes autotrophes nitrifiants, dont le taux 
de croissance est faible, améliore la densification et la stabilité des granules aérobies. Comme 
décrit précédemment, un faible taux de croissance permet une meilleure stabilité des agrégats, et 
un mode de croissance plus lisse des interfaces. 
 
II.2 Compétition sur l’oxygène 
 
En résumé, la capacité de coexistence des bactéries autotrophes et hétérotrophes est gouvernée 
par la disponibilité de l’oxygène dans les couches internes du biofilm. Plus la concentration en 
bactéries hétérotrophes est importante à la surface du biofilm, plus la disponibilité en oxygène 
dans les zones internes est limitée.  
 
Le rapport γ entre le donneur d’électron (substrat organique) et l’accepteur d’électron (oxygène) 
indique si l’oxygène ou le substrat organique devient limitant pour les bactéries hétérotrophes 
(Henze et al., 1995) : 
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Avec : YH, le taux de croissance hétérotrophe (g DCO  g
-1 DCO). 
DS, le coefficient de diffusion en substrat (m
2 j-1) 
DO2, le coefficient de diffusion en oxygène (m
2 j-1) 
SS,LF, la concentration du substrat à la surface du biofilm (g DCO m
-3) 
SO2,LF, la concentration de l’oxygène  à la surface du biofilm (g O2 m
-3) 
 
Trois régimes de croissance sont distingués, suivant les valeurs de ce coefficient γS,O2. 
 γS,O2<1 : le substrat organique est potentiellement limitant à l’intérieur de l’agrégat, 
l’oxygène diffusant sur toute l’épaisseur de celui-ci. 
 γS,O2>1 : l’oxygène est potentiellement limitant à l’intérieur de l’agrégat, le substrat 
organique diffusant sur toute l’épaisseur de celui-ci. 
 γS,O2≈1 : l’oxygène et le substrat organique sont simultanément limitants à l’intérieur de 
l’agrégat. 
 
Selon Derlon (2008), la nitrification s’implante lorsque la valeur de ce paramètre est suffisamment 
faible. Au contraire au dessus d’une certaine valeur impliquant que l’oxygène devient limitant 
pour les bactéries hétérotrophes il n’y a plus de possibilité de croissance aérobies des espèces à 
faible taux de croissance comme les autotrophes (Figure 1-31). 
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Figure 1-31 : Evolution de la nitrification et de l’élimination de la DCO pour différents rapports 
γS,O2. (Derlon, 2008) 
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II.3 Rôle du détachement 
 
Le maintient conjoint des espèces hétérotrophes et autotrophes dans les systèmes biologiques est 
clairement aussi lié au temps de séjour imposé aux biomasses. Le temps de séjour moyen global 
(imposé par la purge de boues) est considéré pour des systèmes à biomasse en suspension, alors 
que le temps de séjour local (imposé par le mode de détachement) doit être considéré dans le cas 
des biofilms.  
 
Derlon (2008) démontre que le mode de détachement influence la stratification des espèces 
autotrophes et hétérotrophes. Un détachement surfacique (érosion) ou un détachement 
volumique (par grosses particule) conduit à une concentration des espèces autotrophes et 
hétérotrophes soit en surface du biofilm, soit en profondeur. 
 
 
III. Effet des concentrations élevées en azote ammoniacal 
 
Certaines études ont été réalisées sur des effluents très chargés en azote ammoniacal. Elles 
conduisent à des boues granulaires relativement riches en bactéries nitrifiantes. Ces granules 
nitrifiants ont été développés à l’échelle laboratoire pour traiter des eaux usées contenant des 
matières organiques particulaires (Schwarzenbeck et al., 2004). Des granules aérobies nitrifiants 
ont également été développés avec une solution synthétique riche en azote ammoniacal et une 
source de carbone inorganique (Tsuneda et al., 2004).  
 
Yang et al. (2004) ont étudié l’effet inhibiteur de l’ammoniac libre sur la granulation aérobie dans 
un réacteur SBR contenant de l’acétate comme unique source de carbone organique. Les granules 
aérobies ne se sont formés que lorsque la concentration en ammoniac était inférieure à 23,5 mg L-
1 et la nitrification a été entièrement inhibée à une concentration en ammoniac libre supérieure à 
10 mg L-1. Les taux de consommation spécifiques d’oxygène (SOURs : Specific Oxygen 
Utilization Rates) des bactéries nitrifiantes et hétérotrophes ont été réduits d’un facteur 2,5 à 5 
lorsque la concentration en ammoniac libre augmentait de 2,5 à 39,6 mg N L-1. Une 
concentration élevée en ammoniac libre semble avoir eu pour conséquence de diminuer de façon 
importante l’hydrophobicité des cellules et d’empêcher la production de polysaccharides 
extracellulaires. Ces modifications sur l’hydrophobicité des cellules et sur la production de 
polysaccharides sont supposées être responsables selon Yang et al. (2004) de l’absence de 
granulation aérobie pour des concentrations en ammoniac libre élevées. 
 
IV. Optimisation de la dénitrification 
 
Réaliser une dénitrification complète dans les réacteurs à boue granulaire est délicat. En effet, 
l’agitation est généralement réalisée uniquement par l’aération. Or la concentration en oxygène 
dissous a un effet négatif important sur l’efficacité de la dénitrification par les granules 
microbiens et un certain degré de mélange est nécessaire pour assurer un transfert de matière 
suffisant entre le liquide et les granules durant la dénitrification (Beun et al., 2001; Yang et al., 
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2004). Pour réaliser une période anoxie efficace, les études en laboratoires sont généralement 
conduites en insufflant de l’azote gazeux pendant cette phase. 
 
La phase d’alimentation peut être utilisée pour réaliser une partie de la dénitrification. 
L’alimentation doit alors être réalisée de manière à favoriser le mélange entre la boue et les 
nitrates (accumulés lors du cycle précédent) et le flux de substrat organique entrant. 
L’alimentation par le bas du réacteur et dans le lit de boue est alors importante. Un écoulement 
pulsé peut être réalisé. 
 
Malgré tout, même avec une phase anoxie efficace lors du remplissage, la dénitrification n’est que 
partielle. Plusieurs auteurs montrent que la dénitrification doit aussi être réalisée en partie durant 
la phase aérobie pour pouvoir atteindre une dénitrification efficace voire complète. Il s’agit donc 
alors de réaliser la nitrification/dénitrification simultanée (SND). 
 
 
Figure 1-32: Exemple de cycle SBR simulé par de Kreuk et al (2007b) pour réaliser la nitrification 
et la dénitrification optimale dans un système à boue granulaire, en combinant la nitrification-
dénitrification simultanée et deux phases anoxies. 
 
V. Optimisation de la nitrification / dénitrification simultanée  
 
V.1 Introduction 
 
Figure 1-33 Schéma de principe de la nitrification et dénitrification simultanée (Li et al., 2008) 
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Le principe de la nitrification et dénitrification simultané (SND) est illustré sur la Figure 1-33.  La 
dénitrification étant inhibée par la présence d’oxygène dissous, la dénitrification a lieu dans les 
zones internes anoxies des agrégats alors que la nitrification a lieu en périphérie dans les zones 
aérobies. 
 
Dans le cas des flocs, ceci n’est possible que si une concentration en oxygène relativement faible 
est maintenue dans le réacteur (0,3 à 1 mg L-1) afin que celui-ci soit épuisé au sein du floc. Le seuil 
de concentration permettant d’atteindre une SND optimale dépend de la taille des flocs et de leur 
porosité. Par exemple, pour une concentration donnée en oxygène, le rendement d’élimination de 
l’azote global atteint 52 % avec une taille moyenne des agrégats de 80 µm par rapport à 21 % 
avec des agrégats d’environ 40 µm (Pochana and Keller, 1999). L’efficacité est donc liée au 
gradient d’oxygène imposé dans les agrégats. Malheureusement la réduction de l’oxygène dissous 
conduit toujours dans le cas des flocs à limiter les vitesses de nitrification. 
 
Dans le cas des granules, des gradients de concentration plus importants peuvent être atteints au 
sein de l’agrégat (Figure 1-34 et Figure 1-35). Dans ce cas il est théoriquement envisageable de 
maintenir une nitrification faiblement limitée par l’oxygène dans des zones correctement aérées 
tout en ayant des zones où l’oxygène est épuisée au centre de l’agrégat. Il est ainsi possible 
d’effectuer la nitrification-dénitrification simultanée en maintenant des concentrations 
relativement conventionnelles dans la phase liquide. 
 
V.2 Contrôle de la zone aérobie de l’agrégat 
 
Chiu et al. (2007a; 2007b) ont étudié la diffusion de l’oxygène dans des granules développés sur 
phénol ou acétate. Ils observent que l’oxygène est consommé dans une épaisseur active de moins 
de 125 à 375 µm sous la surface, indiquant que les réactions aérobies sont concentrées dans cette 
zone. 
 
La profondeur de pénétration de l’oxygène dépend de la concentration en oxygène dans le 
liquide, de la résistance dans la couche limite et de l’activité spécifique dans le granule 
(nitrification et hétérotrophe). Un cycle SBR consiste en une phase d’excès de substrat suivie 
d’une phase de famine pour lesquelles les activités spécifiques locales (surfacique) sont très 
différentes.  
 
Comme la montre la Figure 1-35, dans des conditions d’excès, alors que le substrat exogène est 
simultanément converti en composés de stockage et utilisé pour la croissance, l’oxygène pénètre 
peu dans l’agrégat (moins de 500 µm sous la surface). L’oxygène pénètre d’avantage lorsque 
l’activité est plus faible en condition de famine alors que l’activité endogène des bactéries est 
responsable de la consommation de l’oxygène. 
 
Les bactéries nitrifiantes sont censées se développer principalement dans cette zone superficielle 
du granule et dans les couches moyennes dans les macro-porosités du granule qui facilitent le 
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transfert d’oxygène. La majorité de la nitrification a donc lieu dans une épaisseur d’environ 300 
µm dans le granule alors que la dénitrification peut avoir lieu dans la partie interne. Li et al. (2008) 
ont récemment utilisé une microélectrode basée sur la photolithographie pour détecter les profils 
de concentration en oxygène dans des granules nitrifiants. Ils ont confirmé que l’activité 
nitrifiante se concentrait dans la zone superficielle à 150 µm sous la surface du granule. 
 
Figure 1-34 : Profil de concentration en oxygène dissous mesuré à l’interface et au sein d’un 
granule (Li et al., 2008) 
 
 
Figure 1-35 : Profils de concentration en oxygène pour différents diamètres de granule. (●) 
excès de substrat  (○) sans substrat (Li et al., 2008) 
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L’oxygène dissous durant la phase de famine peut d’ailleurs être réduite pour compenser la chute 
de la vitesse de consommation (Mosquera-Corral et al., 2005; Li et al., 2008). Mais une étude à 
plus long terme est encore nécessaire pour évaluer l’effet à long terme de cette modification sur la 
structure des granules et leurs activités, car la réduction de l’oxygène dissous a généré des pertes 
d’intégrité des granules. 
  
V.3 Dénitrification 
 
Pour que la dénitrification simultanée soit efficace, il est nécessaire de fournir une source de 
carbone organique aux espèces dénitrifiantes dans les couches plus profondes et anoxiques des 
granules. Cette source de carbone peut être soit le carbone exogène durant la période d’excès de 
substrat, soit les polymères intracellulaires issus du processus de stockage durant la période de 
famine, soit enfin (un phénomène encore quasiment pas étudié) l’utilisation des exo-polymères de 
l’agrégat qui sont en partie biodégradables.  
 
Une fois de plus cette utilisation efficace du carbone organique disponible est contrôlée par la 
diffusion de l’oxygène et celle des substrats. Durant la phase d’excès, le substrat organique diffuse 
bien plus profondément dans l’agrégat que l’oxygène et créé une zone anoxie (voire anaérobie) ou 
simultanément le substrat permet une respiration sur les nitrates et la formation de réserves 
intracellulaires. Ces polymères intracellulaires peuvent être utilisés lors de la phase de famine soit 
en anoxie, soit en aérobiose, suivant la profondeur atteinte par l’oxygène durant cette seconde 
phase. En effet de part la variation de la profondeur de diffusion de l’oxygène, une partie du 
carbone peut éventuellement être stocké en anoxie et dégradé en aérobie. 
 
Ni et al. (2008) propose un modèle complet pour décrire les phénomènes de stockage anoxique 
du substrat organique et le métabolisme des bactéries dénitrifiantes dans des granules aérobies 
(Figure 1-36).  
 
 
 
Figure 1-36 : Schéma représentant le modèle proposé par Ni et Yu (2008) pour décrire la 
dénitrification et le stockage anoxique dans les granules  
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La clé pour optimiser la nitrification-dénitrification simultanée est donc de contrôler la 
concentration en oxygène dissous de manière à trouver l’optimum de fonctionnement qui dépend 
des activités biologiques, des propriétés des granules et de la distribution spatiale des espèces 
autotrophes et hétérotrophes. Mosquera-Corral et al. (2005) démontrent ainsi que la 
dénitrification est améliorée lorsque la concentration en oxygène est réduite à 40% de la 
saturation. La modélisation permet à de Kreuk et al. (2005b) d’évaluer la concentration en 
oxygène dissous optimale autour de 20% pour l’élimination simultanée de C, N et P (Tableau 1-
6). Mais les expériences de Mosquera-Corral et al. (2005) montrent que dans ces conditions, 
l’intégrité des granules n’est plus garantie. 
 
L’enjeu est donc dans le futur de trouver des conditions permettant simultanément de réduire 
l’oxygène dissous pour optimiser la dénitrification tout en garantissant les conditions permettant 
aux granules de rester stables.  
 
Deux axes de recherche semblent intéressants : (1) rechercher des moyens de maintenir les 
conditions hydrodynamiques (mélange et contraintes) favorisant la formation des granules tout 
en réduisant la teneur en oxygène dissous, (2) évaluer l’influence de la concentration en accepteur 
d’électrons alternatifs comme les nitrates sur la stabilité des granules.  
 
Comme nous allons le voir dans le paragraphe suivant, la modélisation est un outil pouvant 
permettre de décrire les réactions au sein des granules et rechercher les conditions optimales de 
fonctionnement pour maitriser la nitrification-dénitrification. 
 
Tableau 1-6 Effet de la concentration en oxygène sur les performances d’élimination des formes 
azotées (de Kreuk et al., 2005b) 
Alimentation en anaérobie 
DO (% de saturation) 100%  40%  20%  
Diamètre  moyen (mm) 1,3 1,1 1,3 
Densité (g TSS/1 biomasse) 89 87 78 
SVI (mL g-1) 24 20 14 
SRT en moyenne (jours) 40 67 71 
Mg NH4-N L
-1 (effluent) <0,01  0,03 0,08 
Mg NO3-N L
-1  (effluent) 27 15 1,7 
Mg NO2-N L
-1  (effluent) 0,1 <0,01  <0,01  
Efficacité d’élimination de N (%) 34% 56% 94% 
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VI. Modélisation des granules aérobies et de l’élimination de l’azote 
 
La modélisation mathématique est un outil particulièrement adapté à l'étude des processus 
complexes, spatialisés et dynamiques, telle que le système des boues granulaires aérobies (Beun et 
al., 2001; Lubken et al., 2005).  
 
Les processus réactionnels dans les granules sont profondément influencés par les phénomènes 
de diffusion, les gradients de concentration en oxygène et en substrat conduisant à une 
distribution hétérogène des espèces microbiennes catalyseurs. La prédiction des profils de 
concentration dans les granules et des performances globales de l’ensemble des granules présents 
dans le réacteur dépend de nombreux facteurs : coefficient de diffusion, porosité et densité, taille 
du granule, distribution spatiale de la concentration en biomasse active. 
 
L’effet de ces facteurs ne peut pas être étudié séparément expérimentalement. La modélisation 
peut permettre d’évaluer la sensibilité des phénomènes aux différents paramètres, qui ont des 
interactions importantes les uns avec les autres.  
 
En outre, l’état stable dans le réacteur à boues granulaires sera obtenu après plusieurs semaines de 
fonctionnement. Un modèle doit donc fournir des éléments pour évaluer l’effet instantané d’une 
variation de condition opératoire mais aussi une prédiction à long terme de l’effet des facteurs 
importants sur la répartition des populations microbiennes dans les granules qui influent sur 
l’efficacité de la nitrification-dénitrification. 
 
 
Note: (a) Stained granule section (green = live cells; red = death cells); b: biomass distribution inside a matured granule according a 
simulation with an ASM-like aerobic granular sludge model c: biomass distribution inside a mature granule according a simulation with 
a 2-D individually based aerobic granular sludge model (red = PAO; green = NH4-oxidisers; yellow = NO2
-- oxidisers; grey = inert,  
 
Figure 1-37 Répartitions des populations microbiennes actives observés (a) et modélisées dans les 
granules (b et c) (de Kreuk et al., 2007a)  
 
Les systèmes à boues granulaires aérobies ont été principalement modélisés avec deux types de 
modèles : (1) les modèles continus de type 1-D implémentés sur des plateformes comme 
AQUASIM (Reichert, 1998) ; (2) les modèles de type individu-centré permettant une description 
en 2-D des agrégats et de la distribution spatiale des espèces (Figure 1-37). 
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VI.1 Modèles de type 1-D   
 
Différents modèles cinétiques ont été proposés par de Kreuk et al. (2007b), Ni et Yu (2008). Ils 
sont principalement basés sur les modèles de type ASM, et incluent les phénomènes de stockage 
intracellulaire qui sont importants dans les systèmes granulaires. 
Un modèle 1-D permet par exemple d’évaluer l’effet de la concentration en oxygène dans le 
liquide sur le profil de distribution de biomasse active dans le granule (de Kreuk et al., 2007b). La 
profondeur de pénétration d’oxygène conditionne la position de la biomasse autotrophe ce qui 
joue un rôle crucial dans le taux de conversion des éléments azotés (Figure 1-37 et Figure 1-38). 
 
 
 
 
Figure 1-38  Effet de l’oxygène dissous sur la répartition de population (de Kreuk et al., 2007b)  
 
L’influence du diamètre des granules et de la charge en matière organique sur les performances 
d’élimination de l’azote et du phosphore a également été évaluée par de Kreuk et al., (2007b) 
(Figure 1-39). On notera notamment ici (Figure 1-40) que l’élimination de l’azote s’effondre 
lorsque la charge en DCO dépasse 2 kg DCO m-3 j-1. 
 
 
 
Figure 1-39  Modélisation de l’effet de la taille des granules sur l’élimination de l’azote global et 
du phosphore (de Kreuk et al., 2007b) 
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Figure 1-40  Modélisation de l’effet de la charge en DCO sur l’élimination de l’azote global et du 
phosphore (de Kreuk et al., 2007b) 
 
VI.2 Modèles individus centrés 
 
Pour appréhender plus précisément l’organisation spatiale des granules aérobies les modèles de 
type individu centrés semblent prometteurs. L’avantage de ces modèles est de pouvoir décrire 
une structure complexe incluant la formation des micro-colonies, des interfaces plus ou moins 
dendritiques ou filamenteuses. L’influence de ces modes de croissance sur les profils de 
concentration et les performances ne peut en effet être considérée dans les modèles à 1 
dimension. 
Cependant, ces modèles nécessitent une description beaucoup plus précise des phénomènes 
locaux tels que le transport des bactéries, la division cellulaire, la distribution des EPS et le 
transfert local (Kreft, 2004). Un tel modèle de granule aérobie a été présenté par Xavier et al,. 
(2007) pour décrire un réacteur à boue granulaire aérobie de type SBR.. 
 
 
Figure 1-41 Description du principe de la modélisation multi-échelle d’un réacteur SBR à boues 
granulaires basé sur un modèle individu-centré (Xavier et al., 2007) 
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VI.3 Hypothèses simplificatrices des modèles  
 
Bien que les processus biologiques complexes soient pris en compte, il faut noter qu’un certain 
nombre d’hypothèses physiques simplificatrices sont réalisés dans ces modèles et il est alors 
important de les prendre en compte lors des interprétations. 
 
Les distributions en taille des populations de granules ne sont pas considérées dans le réacteur et 
les propriétés des granules sont supposés uniformes. Ceci peut avoir des conséquences lorsque 
l’on évalue l’effet de la taille des granules sur les résultats (de Kreuk et al., 2007b). 
 
Les modèles hydrodynamiques pour décrire les systèmes granulaires aérobies sont encore 
relativement simples. La phase liquide du réacteur est considérée parfaitement mélangée, et l’effet 
du mélange sur le transfert est uniquement traduit par une épaisseur donnée de la couche limite 
de diffusion à la surface du granule. Les phénomènes complexes entrant en jeu dans le 
détachement ou la rupture des granules ne sont pas encore considérés : attrition et compactage 
mécanique des granules générés par les collisions inter-particulaires, détachement surfacique ou 
ruptures créées par le cisaillement et les modifications locales de pression, interactions avec les 
bulles d'air ou avec les parois. 
 
Ces processus pourraient avoir une influence sur la distribution des micro-organismes ou sur la 
porosité des granules. Leur complexité rend cependant nécessaire une quantification 
expérimentale du comportement des granules aérobies face à ces contraintes et une 
hiérarchisation de celles-ci. Ces données sont pour l’instant non disponibles. 
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La technologie des réacteurs à boues granulaires aérobies est un système biologique permettant 
d’intensifier le traitement des eaux. Elle pourrait nous conduire à proposer des installations plus 
compactes par rapport à la technologie conventionnelle des boues activées.  
 
Cependant le potentiel des granules aérobies n’est pas aussi évident que cela. En effet, la faible 
capacité à dégrader des pollutions particulaires et la possibilité de réaliser une nitrification 
dénitrification simultanée nous amènent à penser que les boues granulaires constituent soit une 
niche en terme d’application, soit une étape de traitement pour favoriser ensuite la dégradation 
anaérobies des pollutions particulaires et la production d’énergie. La condition est bien sur que la 
mise en œuvre des boues granulaires aérobies soit énergétiquement satisfaisante, ce qui 
aujourd’hui ne semble pas être encore le cas, de part l’importance des taux d’aération maintenus 
dans ces réacteurs. Le rôle de l’oxygène dissous et de sa diffusion dans l’agrégat est un paramètre 
clé non seulement pour contrôler la nitrification/dénitrification mais aussi pour maintenir des 
granules stables dans le temps et sous des conditions énergétiquement favorables. Voici donc les 
enjeux futurs pour les boues granulaires aérobies. 
 
Les conditions idéales de formation des boues granulaires sont largement référencées. On peut 
les résumer selon trois axes : 
1. Maintenir un potentiel élevé de diffusion des substrats dans les agrégats: Privilégier un 
mode d’alimentation séquencée et des phases d’alimentation courtes, maintenir des 
concentrations élevées en oxygène, réduire la résistance au transfert dans la couche limite 
de diffusion par une agitation liquide importante (généralement imposée par l’aération) 
2. Privilégier un taux de croissance lent des micro-organismes: Favoriser la croissance des 
bactéries nitrifiantes, favoriser l’alternance « feast-famine » pour privilégier la 
transformation de substrats facilement assimilables en substrats de stockage plus 
lentement dégradable, maintenir des conditions anaérobies lors de l’alimentation pour 
encourager des organismes type PAO ou GAO. 
3. Sélectionner par décantation les particules les plus denses et lourdes : maintenir des 
durées de décantation courte ou des vitesses ascensionnelles liquides élevées, réaliser des 
vidanges rapides de l’effluent, utiliser une géométrie de réacteurs de type colonne pour 
faciliter cette sélection 
 
Nous avons retenu deux aspects dans la littérature et dans nos expériences précédentes au 
laboratoire qui méritent d’être approfondies : 
 
- L’analyse de l’influence de l’oxygène dissous doit être élargie à l’étude de l’influence des 
accepteurs d’électrons nitrates (ou nitrites), car il est clair que ceux-ci sont généralement aussi 
présents au sein des granules de par la nitrification qui les produit. L’interaction entre populations 
autotrophes et hétérotrophes ainsi que leur répartition spatiale nous semblent potentiellement 
influencée par cette faculté de respiration anoxie des bactéries hétérotrophes. 
 
- L’étude du comportement des granules sous l’effet des contraintes hydrodynamiques doit être 
approfondie car un grand nombre de travaux pointe l’importance de ces contraintes sur la 
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granulation mais aucune étude quantitative n’est disponible concernant les phénomènes de 
rupture ou détachement générés par les processus hydrodynamiques. 
 
Notre travail consistera donc, au travers de deux études expérimentales, à étudier l’interaction 
entre la croissance/respiration en anoxie (dénitrification hétérotrophe) et la structuration des 
boues granulaires ainsi que leurs performances pour l’élimination de l’azote. 
 
Nos travaux n’ont pas pour objectif de développer des granules dans des conditions optimales 
selon l’ensemble des critères précités mais d’évaluer la contribution des processus anoxies dans la 
densification des agrégats microbiens et la formation des granules. 
 
Nous chercherons donc à étudier ces phénomènes sans imposer de sélection forte par la 
décantation qui conduit à lessiver les petites particules et les flocs. L’objet est ici d’évaluer l’effet 
des gradients de concentration en accepteur d’électrons tels que les nitrates qui sont utilisés 
lorsque l’oxygène est épuisé. Ces informations pourraient permettre à terme d’optimiser 
l’élimination de l’azote tout en garantissant la stabilité des boues granulaires aérobies. 
 
Ces travaux ont pour but d’apporter des éléments de compréhension et d’optimisation des 
réacteurs de type GSBR mais aussi de réacteurs tels que les bioréacteurs à membranes pour 
lesquels une rétention totale des particules est opérée. En effet la formation de boues granulaires 
pourrait également être recherchée dans ces systèmes de manière à faciliter la filtration 
membranaire des boues (Thanh et al., 2008). 
 
Par ailleurs, étant donné l’absence d’informations quantitatives liées à la cohésion et au 
comportement des granules sous contrainte hydrodynamique, l’étude des propriétés 
granulométriques des boues granulaires sous des contraintes variables et contrôlée en cuve agitée 
a été réalisée.  
 
Pour finir, la modélisation dynamique des réacteurs de granulation nous aidera à interpréter et 
optimiser les phénomènes mis en jeu lors du traitement de l’azote dans nos réacteurs. Nous 
chercherons alors à valider une modélisation relativement simple (modèle 1-D sous AQUASIM) 
pour évaluer l’effet de la croissance anoxie sur les processus de stockage, et sur les compétitions 
ou le mutualisme entre bactéries autotrophes et hétérotrophes qui déterminent leur répartition 
spatiale et quantitative. 
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L’objectif de ce chapitre est de présenter le matériel utilisé au cours de cette étude. 
 
Ainsi, dans un premier temps les différents réacteurs et leur mise en œuvre seront décrits ainsi 
que les caractéristiques des influents d’alimentation. Deux types de pilotes ont été utilisés pour 
répondre aux objectifs fixés ; le premier est un réacteur à alimentation séquencé (durée de 
fonctionnement plus de 80 jours), le second un réacteur de type airlift (durée de fonctionnement 
plus de 300 jours), notés par la suite SBR et SBAR respectivement. Chacun de ces pilotes était 
dédoublé de façon à comparer au mieux l’effet des conditions opératoires. 
 
Ensuite, les méthodes de caractérisation analytique seront détaillées : il s’agira de décrire les 
appareils et méthodes utilisés pour la détermination de paramètres susceptibles d’amener des 
éléments d’interprétation sur les cinétiques observées. 
 
Pour finir, l’outil utilisé dans le cadre de modélisations sera brièvement présenté.  
 
I. Réacteur à alimentation séquentielle (SBR) 
 
I.1 Description de l’installation expérimentale  
 
Le dispositif expérimental est constitué de deux réacteurs à alimentation séquentielle (SBR) 
identiques en parallèle. La Figure 2-1 et la Figure 2-2 représentent une ligne de traitement dans le 
cas d’une configuration classiquement utilisée. Chaque réacteur est cylindrique en verre à double 
enveloppe et d’un volume utile de 2,5 L. Le diamètre intérieur est 14,5 cm et la hauteur totale est 
24,5 cm. Les deux réacteurs sont équipés avec un système d'agitation mécanique (2 turbines). La 
concentration en oxygène est suivie à l’aide d’une sonde WTW TriOxmatic 701 (reliée à un 
oxymétre WTW OXI 296).  
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Figure 2-1 Schéma du SBR 
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Figure 2-2 Photo du réacteur SBR  
 
Le pH est mesuré par une sonde pH reliée à un contrôleur Consort R301 qui permet, par 
l’intermédiaire de pompes péristaltiques, d’ajouter une solution basique (1 N NaOH) ou acide (1 
N HCl) pour maintenir le pH du milieu entre 7,0 et 8,5.  
 
Les données de pH, température et oxygène dissous sont acquises, avec une période de 5 
secondes, par un ordinateur équipé d’un logiciel permettant l’enregistrement en ligne. Un 
automate commande les différentes pompes (alimentation, purge et décantation) et contrôleurs 
afin de réaliser les cycles de fonctionnement du réacteur tels que présentés Figure 2-4.  
 
Des électrovannes permettent de stopper ou démarrer l’aération (débit d’air constant = 30 L h-1), 
de façon à réguler la concentration en oxygène dissous dans les réacteurs à 1,8±0,8 mg O2 L
-1. 
C'est-à-dire que l’aération commence au seuil bas (1,0 mg O2 L
-1) et s’arrête lorsque le seuil haut 
(2,6 mg O2 L
-1) est atteint et ce pendant toute la période d’aération (23,5 h). Un exemple de 
courbe d’oxygène dissous est présenté Figure 2-3. La vitesse de consommation d’oxygène dissous 
(rO2) est calculée à partir de la diminution de la concentration en oxygène mesurée, suivant 
l’équation suivante :  
[ ]
dt
Od
rO dissous22 −=      Equation 2.1 
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Figure 2-3 La courbe d’oxygène dissous et pH au cours d’un cycle d’aération 
 
Les deux systèmes fonctionnent dans un mode séquentiel (Figure 2-4), avec un cycle défini 
comme suit: 10 min. d’alimentation; 23,5 h d'aération (200 mL de boues en suspension est 
extraite à la fin d’aération), 10 min. de décantation et 10 min. de purge (800 mL). Le ratio 
volumétrique d'échange est de 40%. Avec ces conditions, la vitesse de décantation minimale est 
de 0,40 m h-1 et le temps de rétention hydraulique (HRT) de 2,5 jours. L’âge des boues ou  temps 
de rétention des boues (SRT) résultant est de 12,5 jours.  
Alimentation 
Réaction aérobie 
Décantation 
Vidange surnageant 
Purge liqueur mixte 
 
 
 
 
 
 
Figure 2-4 Description des cycles de fonctionnement  
 
Les principales caractéristiques de fonctionnement du pilote sont résumées dans le Tableau 2- 1.  
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Tableau 2- 1 Conditions opératoires générales 
Paramètres de fonctionnement Valeur  
Temps de séjour hydraulique (j) 2,5 
Volume journalier d’alimentation (L j-1) 1,0 
Charge organique volumique (g DCO L-1 j-1) 1,28 
Age des boues (j) 12,5* 
Concentration en oxygène dissous (mgO2 L
-1) 1,8 ± 0,8 
Température (°C) 20±2 
pH 7,0–8,5 
Débit d’air (L h-1) 30 
Vitesse d’agitation (tr min-1) 200 - 300 
* : l’âge de boue n’intègre pas les  solides en suspension dans l’effluent  
 
I.2 Caractéristiques de l’effluent synthétique et conditions opératoires 
 
Les deux réacteurs opérés en parallèle sont alimentés par un effluent synthétique dont la 
composition est présentée  dans le Tableau 2- 2. 
L’objectif était d’évaluer l’influence de la présence des nitrates sur les propriétés physiques des 
agrégats. C’est pourquoi le réacteur SBR2 ne reçoit que de l’ammonium comme source d’azote 
(DCO/N = 40) alors que le réacteur SBR1 est alimenté à la fois en ammonium et en nitrate. 
Pendant la durée de l’étude, la concentration en nitrate en entrée du réacteur SBR1 a été 
progressivement augmentée : 45 mg N.L-1 (0-12 jours) ; 100 mg N.L-1 (13-30 jours) ; 200 mg N.L-
1 (31-80 jours). Ces gammes de concentration correspondent à ce qui est susceptible d’être 
produit par la nitrification de l’ammonium présent dans un effluent (plutôt industriel) (Johns et 
al., 1995; Mittal, 2006). 
Tableau 2- 2 Effluent synthétique alimentant les deux réacteurs  
Réacteur 
Composition 
SBR1 SBR2 
Glucose (mg L-1) 3000 3000 
NH4
+ (mg N L-1) 75 75 
NaNO3 (mg N L
-1) 45-200 0 
NaHCO3 (mg L
-1) 500 500 
Na2H PO4 (mg L
-1) 710 710 
MgSO47H2O (mg L
-1) 26 26 
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Par ailleurs, les deux réacteurs SBR1 et SBR2 travaillent dans des conditions opératoires 
identiques (cf. §I.1), caractérisées par une aération modéré (30 L h-1, SAV=0,04 cm s-1), et 
l’oxygène dissous régulé à 1,8±0,8 mg L-1.  
On peut cependant distinguer deux phases de travail :  
- phase I (jour 0-40) : la vitesse d’agitation est maintenue à 200 tr min-1 
- phase II (jour 41-80) : la vitesse d’agitation augmente à 300 tr min-1 dans les deux 
réacteurs. Cette phase permettra d’évaluer l’effet des conditions hydrodynamiques sur les 
propriétés des agrégats (en particulier la taille) et sur le traitement des pollutions azotées. 
 
 
II. Réacteur de type airlift (SBAR) 
 
II.1 Description de l’installation expérimentale  
 
Une seconde campagne de manipulation (basée sur les résultats obtenus lors de la première) a été 
menée. Pour ce faire, un dispositif expérimental, totalement automatisé, constitué de deux 
réacteurs de type airlift à alimentation séquentielle (SBAR) en parallèle a été développé. 
 
La Figure 2-5 et la Figure 2-6 représentent ce pilote. Chaque réacteur est cylindrique en 
polyacrylate à double enveloppe et d’un volume utile de 17 L. Le diamètre intérieur est 15 cm et 
la hauteur totale est 105 cm (H/D = 7). Une plaque (longueur : largeur = 83:15 cm) est placée 
verticalement au milieu du réacteur, divisant ainsi la colonne en deux zones : ascension et 
descente. L’air est introduit par un diffuseur fine bulle au bas du réacteur (taille de bulle = 
3,0±0,2 mm), qui permet d’assurer la circulation de l’air, du liquide et des solides. Un débitmètre 
et une électro-vanne sont utilisés pour contrôler le fonctionnement de l’aération et la vitesse 
superficielle de l’air (SAV), qui est calculée comme le rapport  du débit d’air sur la demi-surface 
de la colonne. L’influent synthétique (renouvelé tous les 2 jours d’alimentation) est stocké dans 
un tank réfrigéré à 4°C afin d’éviter la dégradation des composés. L’influent alimente la colonne 
par un piquage dans le ¼ bas de la colonne et l’eau traitée est vidangé en milieu de colonne. La 
fraction volumique d’échange est de 47%. 
 
Les sondes pH et oxygène dissous (WTW TriOxmatic 701) en ligne permettent une acquisition 
des données toutes les 30 s par ordinateur. Généralement, le pH dans le réacteur au cours d’un 
cycle normal reste naturellement entre 7,5 et 8,5  ; ce n'est que lorsque le pH atteint moins de 7.0 
ou plus de 8,5 que celui-ci est ajusté par ajout d’une solution basique (1 N NaOH) ou acide (1 N 
H2SO4). 
 
La température du réacteur est maintenue à environ 20 °C par la circulation d’eau thermostatée 
dans la double enveloppe. 
MATERIEL ET METHODES 
 
 84 
Acid
HCl
Base
NaOH
Discharge
 Gathering data         
T °C, pH, O2 
Inlet
Feed tank
Circulating
 water  
Air
Electromagnetic 
valve
Circulating 
water tank 
Note:  (1) oxygen sonde;  
   (2) pH sonde
(1) (2)
(1)
Automate
DO pH
 
 
Figure 2-5  Schéma d’un système SBAR 
 
Figure 2-6 Photo des deux systèmes SBAR pendant l’aération 
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Les deux systèmes fonctionnent dans un mode séquentiel (Figure 2-7), avec un cycle défini 
comme suit: alimentation; aération, décantation et vidange. Le détail du phasage est donné dans le 
chapitre de résultats correspondant.  
 
Contrairement au premier réacteur SBR, il n’y a pas ici de purge de boues imposée. Ainsi les 
boues peuvent s’accumuler tant que leur niveau à la fin de la décantation n’atteint pas le point de 
piquage médian, piquage duquel la vidange de l’eau traitée est réalisée. Lorsque la concentration 
en MES est suffisante pour que ce volume soit atteint, une purge s’effectue naturellement sur la 
fraction supérieure au niveau du voile de boue à chaque vidange d’effluent. Ce type de vidange 
peut conduire à une purge sélective des agrégats décantant les moins bien. Dans la plupart des 
travaux de la littérature sur les granules, une durée de décantation très courte (3-5 minutes) 
permet ainsi de lessiver tous les flocs très rapidement. Mais dans notre étude, nous avons choisi 
de conserver des durées de décantation relativement classiques (15-30 minutes), afin de ne pas 
lessiver les flocs, mais pour étudier la transformation progressive de la biomasse floculée en 
biomasse granulée.   
 
 
Alimentation Aération (air ou N2)
(anoxie ou aérobie)
Décantation Purge
Influent Effluent
 
Figure 2-7 Description un cycle de fonctionnement 
 
 
 
Les principales caractéristiques de fonctionnement du pilote sont résumées dans le Tableau 2-3.  
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Tableau 2-3 Conditions de fonctionnement global 
Paramètres de fonctionnement Valeur  
Temps de séjour hydraulique (h) 8-12 
Volume journalier d’alimentation (L j-1) 32-48 
Temps du cycle (h) 4-6 
Charge organique volumique (g DCO L-1 j-1) 1,4-2,8 
Débit de l’air (L h-1) 200- 900 
Température (°C) 20±2 
pH 7,5–8,5 
 
 
II.2 Description de l’influent synthétique  
 
La composition de cet influent a été choisi pour se rapprocher d’un effluent organique 
conventionnel (qui pourrait être un effluent domestique si la DCO était en parti particulaire et 
plus lentement biodégradable). Ici la source de carbone organique est uniquement soluble mais 
diversifiée (quatre molécules organiques).  Le rapport DCO/NNH4 est de 20, et une fois de plus 
des nitrates ont été apporté dans l’influent du réacteur SBAR1 afin de maintenir une condition 
strictement anoxie durant la phase non aéré (et non pas anaérobie). Le Tableau 2-4 résume les 
gammes de concentrations employées au cours de cette étude. 
 
Tableau 2-4 Effluent synthétique alimentant les réacteurs (dilué avec eau du robinet) 
Réacteur (SBAR) 
Composé 
SBAR1 SBAR2 
25% de DCO pour chaque source de carbone : 
Glucose, acétate de sodium, éthanol et 
Propionate de sodium (mg DCO L-1) 
750-1000 750-1000 
NH4Cl (mg N L
-1) 37,5-50 37,5-100 
NaNO3 (mg N L
-1) 100 0 
NaHCO3 (mg L
-1) 100 100 
KH2PO4 (mg P L
-1) 22 22 
MgSO4 7H2O (mg L
-1) 12 12 
CaCl2 (mg L
-1) 30 30 
FeSO4 (mg L
-1) 4 4 
éléments traces (CuSO4 5H2O, MnCl2, ZnCl2) ; (1mL/L) ; (Wang et al., 2004) 
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II.3 Evolution des conditions opératoires 
 
Au cours de cette étude, les réacteurs ont fonctionné durant 300 jours durant lesquels les charges 
organiques et azotées ont été augmentées par pallier de manière comparable ( Tableau 2-5).  
Par ailleurs, la stratégie d’aération était très différente dans les deux réacteurs. En effet l’objectif 
était d’évaluer si les granules pouvaient être formés à un débit d’air modéré, en tirant parti de 
l’intensification de la respiration et de la croissance anoxie des hétérotrophes. La stratégie des 
conditions d’aération des deux pilotes est présentée sur la Figure 2-8. Le débit d’air, bien que fixé 
à une valeur élevée durant les 80 premiers jours dans les deux réacteurs, est ensuite réduit dans le 
premier réacteur SBAR1 (SAV=0,6 cm.s-1) alors qu’il est augmenté dans le second réacteur 
SBAR2 (SAV=2,8 cm.s-1). De plus, à compter du 120ème jour, une phase d’agitation anoxie (par 
injection d’azote gazeux au même débit que l’air pour ne pas modifier les conditions 
hydrodynamiques) précède la phase de réaction aérobie dans le réacteur SBAR1. Dans la suite de 
l’expérience (de 120 à 256 jours), la part de la réaction se déroulant en conditions anoxiques sera 
maintenue à 11%. 
 
Tableau 2-5 Taux de charge organique et d’azote 
Durée de cycle 
(h) 
OLR 
(kg COD j-1 m-3) 
ALR 
(kg N-NH4 j-1 m-3) 
NLR 
(kg N-NO3 j-1 m-3) 
Période 
(jour) 
R1 et R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2 
0-80 6 1,4 1,4 0,07 0,07 0,19 0 
80-120 6 1,4 1,9 0,07 0,09 0,19 0 
120-175 6 1,9 1,9 0,09 0,18 0,19 0 
175-256 4 2,8 2,8 0,14 0,14 0,28 0 
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Figure 2-8 Stratégie d’aération dans les deux réacteurs SBAR1 et SBAR2 
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III. Techniques Analytiques 
 
III.1 Méthodes normalisées 
 
Des suivis ont été réalisés sur les installations étudiées afin de caractériser leur fonctionnement. 
Des analyses physico-chimiques ont ainsi été réalisées suivant des méthodologies normées 
(AFNOR (1994)) couramment utilisées pour l’analyse des eaux et présentées dans le Tableau 2-6. 
Tableau 2-6 Techniques analytiques normalisées mises en œuvre au cours de l’étude 
Analyse Méthode et appareillage Norme  
DCO 
soluble 
DCO après filtration (filtres nylon 0,2 µm) 
Réactif DCO et 2h de chauffage à 150 °C 
NFT 90.101 
MES 
MVS 
Boues centrifugé pendant 15 min. à 4500 g 
Séché 24 h dans le Four (105 °C) - MES 
 Puis séché 2 h dans le Four (500 °C) - MVS 
NFT 90.105 
NTK 
Minéralisation et distillation Tekator-Kjeltec® 
Dosage par titrimétrie 
NFT 90.110 
NH4
+ 
Distillation Tekator-Kjeltec® 
Dosage par acidimétrie 
NFT 90.015 
NO2
- 
Chaîne à flux segmentés Technicon® 
Méthode automatique par spectrométrie d’absorption moléculaire 
NFT 90.012 
NO3
- 
Chaîne à flux segmentés Technicon® 
Méthode automatique par spectrométrie d’absorption moléculaire 
avec réduction des nitrates au sulfate d’hydrazine 
NFT 90.012 
PO4
3- 
Méthode DIONEX  
Chromatographie ionique (CI) (filtres nylon 0,2 µm) 
NFT 90.023 
 
Remarques : 
- lors du dosage de la DCO en sortie, il est nécessaire, dans le cas où des nitrites sont 
présents en sortie, de soustraire à la DCO globale, la DCO liée à l’oxydation des nitrites en 
nitrates. Cette oxydation ayant été vérifiée expérimentalement, le calcul suivant permet 
d’approcher la valeur de la DCO liée seulement à la matière organique (équation 2.2).  
[ ]
22
12
O
N
globalenitritesglobaleMO MM
NONDCODCODCODCO ××−−=−=    Equation 2. 2 
 
- Le dosage de l’ammonium peut être réalisé à l’aide d’une micro méthode développée au 
laboratoire et dérivée de la méthode dite  « méthode de Nessler » (NFT 90.015). Cette technique 
permet le dosage des ions ammonium dans la gamme 0,5 à 10 mg N-NH4
+.L-1. Elle consiste à 
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faire réagir dans une cuve spectrophotométrique à usage unique, 3 mL d’échantillon (filtré sur 0,2 
microns), 111 mL de réactif de Nessler et 111 mL de tartrate double de potassium et de sodium 
(saturé). Après le mélange des réactifs, la solution est conservée 15 minutes à l’obscurité. On 
procède alors à une mesure spectrophotométrique à 420 nm. Cette méthode présente l’avantage 
d’utiliser des faibles volumes de réactifs et d’échantillon.  
 
III.2 Caractérisation des boues  
 
Lors de cette étude, les caractéristiques des boues ont également été étudiées afin d’évaluer les 
effets des conditions opératoires sur la structure des agrégats ainsi que l’effet de cette structure 
(flocs, bactéries libres…) sur l’activité bactérienne observée. 
 
A. Granulométrie 
 
La mesure de la taille des flocs est déterminée avec un granulomètre Mastersizer 2000 
(MALVERN Instrument SA). Cette technique repose sur la propriété des matériaux à diffracter la 
lumière. Toute particule éclairée par un faisceau laser diffracte la lumière dans toutes les 
directions avec une répartition d’intensité qui dépend de sa taille. 
 
On peut ici souligner que l’interprétation de ces résultats devra être réalisée avec précaution dans 
la mesure où les lois propres au phénomène de diffraction ne sont facilement applicables que 
dans certaines conditions où : 
 les particules sont sphériques, homogènes et isotropes, 
 les mouvements des particules sont aléatoires, 
 les particules sont suffisamment éloignées les unes des autres, 
 le milieu est transparent et n’absorbe pas le faisceau laser. 
 
Dans la pratique, un échantillon de boue diluée avec de l’eau de sortie du réacteur (centrifugé au 
10000 G pendant 10 minutes) est injecté dans une cellule de mesure grâce à une pompe 
péristaltique située en aval de la cellule de façon à éviter que les agrégats ne soient soumis à un 
cisaillement non désiré avant la mesure. 
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Figure 2-9 le principe de mesure de la granulométrie 
 
Dans cette étude, l’indice de réfraction du dispersant est considéré égal a 1,33 et correspond à 
l’indice de réfraction de l’eau. Pour les particules, principalement composées de matière 
organique, l’indice de réfraction retenu est de 1,596. 
 
Selon les propriétés du matériau, la gamme de mesure de cet appareil varie entre 0,02 et 2000 µm. 
Les analyses granulométriques des boues ont permis d’obtenir des répartitions de taille des 
agrégats et ainsi d’accéder au diamètre le plus probable des agrégats (granule et flocs) en terme de 
pourcentage en volume. La courbe de la distribution en volume des boues initiales (étude SBAR) 
est présentée ci-dessous :  
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Figure 2-10 Courbe de distribution des agrégats des boues initiales (SBAR) 
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B. Observations microscopiques 
 
Afin d’identifier visuellement la structure des agrégats, des observations microscopiques des 
boues ont été réalisées grâce à un microscope optique Leitz-Biomed (objectifs x10, x25, x40). Les 
photographies sont prises avec l'appareil photo de CCD (XC-75CE, SONY, Japon). L’utilisation 
d’une loupe binoculaire (Wild M420) est privilégiée pour caractériser les agrégats lorsqu’ils ont 
atteint une taille  importante qui ne permet plus de les observer dans leur intégralité au 
microscope optique. L’insertion de l’échelle sur la photo au microscope ou la loupe et le 
traitement de l’image sont faite à l’aide du programme informatique Visilog 6.5. 
 
 
C. Décantabilité des boues 
 
La décantabilité des boues est évaluée par le test en éprouvette qui permet de déterminer l’indice 
de boues (SVI) et la vitesse maximale de décantation des boues en disposant de l’évolution du 
front de boue avec le temps. Pour cela le volume de décantât d’un litre de boue est relevé en 
fonction du temps en l’absence de vibrations. 
Lors de la décantation d’une boue floculée classique, une étape dite de décantation en masse 
intervient (Figure 2-11) durant laquelle la vitesse de décantation est constante et maximale. 
Ensuite, une période de compression induit une réduction lente du volume occupée par la boue. 
Par comparaison, la courbe de décantation pour les boues granulaires est très différente. La 
période de décantation en masse est très rapide et on n’observe pas ensuite de compression 
(Figure 2-11 et Figure 2-12) du fait de la structure stable, compacte et dense du lit de boues. 
(Schwarzenbeck et al., 2004; de Kreuk et al., 2005; Li et al., 2006) 
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Figure 2-11 Régimes de sédimentation lors d’un test en éprouvette pour les boues floculées 
(gauche) et les boues granulaires (droite)  
 
MATERIEL ET METHODES 
 
 92 
 
 
Figure 2-12 Photo de la  décantation après 5 minutes: (a) boues floculées ; (b) boues granulaires 
 
 
L’indice de boue représente le volume spécifique de la boue après un certain temps de 
décantation : c’est le volume (mL) occupé par 1 g de boue (Rodier, 1996). Le SVI est déterminé 
par la mesure du volume de décantât d’un litre de boue après décantation pendant une durée 
fixée (généralement 5 min. ou 30 min.) dans une éprouvette en verre d’un litre en l’absence de 
vibrations. L’indice de boue (SVI) est obtenu par la formule suivante :  
[ ]MES
VSVI tt =       Equation 2.3 
où : 
- SVIt: indice de boue après un temps de décantation t (mL g
-1 MES) 
- Vt : volume du décantât d’un litre de boue (hauteur du front de boue) (mL) 
- [MES] : Matière En Suspension pour 1 L (g MES) 
 
Pour être valide, le V30 doit être inférieur à 500 mL après 30 min. de décantation. Dans le cas 
contraire, il faut procéder à une dilution de la boue.  
 
D. Séparation des boues hybrides 
 
Comme nous le verrons par la suite, les expériences réalisées nous ont conduits à stabiliser (dans 
le réacteur SBAR1) des boues constituées de deux types d’agrégats différentiés par leur taille et 
leurs propriétés de décantation : grosses particules (assimilés à des granules) et petits agrégats 
(assimilés à des flocs). 
De façon à caractériser chacun de ces agrégats, une méthode de séparation ex-situ est appliquée. 
Elle se base sur le fait que la différence entre les petits agrégats et les granules peut se faire sur 
leur capacité respective à décanter plus ou moins rapidement (de Kreuk et al., 2005; de Kreuk et 
al., 2007).  
Le protocole découlant de ces observations est montré dans la Figure 2-13. 100 mL de boues en 
suspension, prélevé directement dans le réacteur SBAR1, est mélangé avec 900 mL d’eau 
déminéralisée dans un cône Imhoff (1,2 L). Après 10 secondes d’agitation lente suivies de 5 min. 
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de décantation, 50 mL d’échantillons décantés et 950 mL de boues en suspension sont récupérés 
dans deux béchers. Les analyses, y compris la taille des agrégats, MES et MVS, etc. peuvent être 
appliquées pour ces deux types de boues individuellement. 
 
 
 
Figure 2-13 Schéma du procédé de séparation des boues hybrides 
 
E. Test de cohésion 
 
i Notions d’hydrodynamique  
 
η (Micro-échelle Kolmogorov) : en 1941, Kolmogorov, a développé une théorie pour la 
turbulence homogène isotrope qui repose sur le mécanisme de cascade d’énergie des gros 
tourbillons vers les plus petits. 
4
1
3






=
ε
νη         Equation 2.4 
Où :  
η: Micro-échelle de Kolmogorov (µm) ; ν : Viscosité cinématique (m2 s-1) ; ε : Dissipation 
d’énergie (W kg-1) . 
 
Camp & Stein (1943) ont étudié l'établissement et l'effet des gradients de vitesse (G) dans des 
cuves de coagulation de divers types et ont développé les équations suivantes pour l'usage dans la 
conception et l'opération des systèmes avec des dispositifs de mélange mécanique (par exemple 
les pales). 
V
PG
µ
=           Equation 2.5 
Où :  
G : Gradient de vitesse moyenne (s-1) ; P : Puissance d’agitation (W) ; µ: Viscosité 
dynamique (Ns m-2) ; V : Volume de la cuve (m3). 
 
La puissance P dissipée par l’agitateur peut être écrit comme: 
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53dNNP p ρ=      Equation 2.6 
Où: 
Np : Nombre de puissance. C’est le coefficient de traînée de l’agitateur dans le fluide ; ρ: 
Masse volumique (kg m-3) ; N : Vitesse de rotation du mobile (tr s-1) ; d: Diamètre du mobile 
d’agitation (m). 
 
La dissipation d’énergie ε aussi peut être déterminée par l’équation suivante : 
2Gνε =        Equation 2.7 
 
On peut alors, par l’intermédiaire de l’équation 2.4 estimer le plus petit tourbillon généré pour un 
gradient de vitesse moyen donné. Les particules plus petites que cette caractéristique ne seront 
pas affectées. 
 
ii Caractérisation de l’hydrodynamique dans la cuve 
 
Pour tester la cohésion des boues granulaires, une cuve cylindrique (V = 3 L) agitée 
mécaniquement est utilisée. Ses principales caractéristiques sont résumées sur la Figure 2-14a).  
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Figure 2-14 Caractéristiques de la cuve agitée ; (a) géométrie ; (b) hydrodynamique 
 
Dans la Figure 2-14b, à chaque valeur du gradient de vitesse (G) correspond une valeur de la 
micro-échelle  de « Kolmogorov» (η). On peut observer que la variation de η avec G est plus 
marquée pour des valeurs de G (et donc de vitesse de rotation) faibles.  
 
D=15 cm 
H=15 cm 
d=5 cm 
Y=5 cm 
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Ainsi, dans le cas d’agrégats dont la taille serait influencée par l’hydrodynamique via la micro-
échelle de Kolmogorov, dans une gamme de gradient de vitesse moyen de 0 à 2000 s-1, une faible 
variation de G aura une conséquence significative sur la variation de taille des agrégats.  
 
iii Essais de contrainte sur les agrégats dans la cuve 
 
Cet essai consiste en l’application d’un échelon de contrainte (Figure 2-15). Les caractéristiques 
de chaque phase sont les suivantes : 
 Phase I: phase initiale à la vitesse de rotation lente (300 rpm soit aussi G = 260 s-1) 
 Phase II: phase d’agitation rapide à la vitesse de rotation de 1700 rpm (G= 3380 s-1). 
 Phase III: phase de refloculation (le cas échéant) à la vitesse de rotation lente (300 rpm).  
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Figure 2-15 Représentation schématique des conditions opératoires lors du test de cohésion 
 
IL faut souligner que pendant l’ensemble du test de cohésion la détermination de la taille des 
agrégats à été réalisée toutes les 5 minutes. Les résultats relatifs à cet essai seront par la suite 
analysés à partir des caractérisations en début et fin de chaque phase comme illustré sur la Figure 
2-15.  
 
iv Description de la cohésion  
Une des évaluations les plus simples de la cohésion est le calcul d'un facteur de force de floc (SF : 
Floc Strength factor) (Francois, 1987). SF peut être définit comme le rapport de la taille de floc 
après et avant rupture à un taux particulier de cisaillement et se calcule par l’équation suivante : 
 
100
)1(
)2(
×=
d
d
SF           Equation 2.8 
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Avec : d(1) : taille du floc calculée comme la moyenne de toutes les tailles mesurées 
pendant la phase I (µm) ; d(2) : taille en moyenne  mesurée à la fin de la phase II (µm) ;  
Le facteur SF n’est finalement pas une propriété intrinsèque des particules mais un facteur 
de changement de taille et il doit donc être rattaché systématiquement à l’amplitude de la 
contrainte effectuée. 
 
Le coefficient de réversibilité (RF) est quant à lui utilisé pour caractériser la capacité des agrégats 
à se ré-agréger suite à l’application d’un échelon de contrainte: 
 
100
)2()1(
)2()3(
x
dd
dd
RF
−
−
=       Equation 2.9 
 
Avec : d(1) : taille du floc calculée comme la moyenne de toutes les tailles mesurées 
pendant la phase I (µm) ; d(2) : taille en moyenne  mesurée à la fin de la phase II (µm) ; d(3) taille 
en moyenne  mesurée à la fin de la phase III (µm)  
 
IV. Outils de modélisation 
 
 
Dans notre étude, la modélisation a été utilisée pour évaluer les processus de conversion ayant 
lieu au sein du procédé SBR de laboratoire en intégrant les phénomènes liés au transport des 
composés solubles, aux gradients de concentration au sein de la matrice biologique et à la 
répartition de la biomasse qui en résulte. 
 
Ce qui suit vise à décrire de façon succincte l’outil utilisé dans ce cadre ; le développement du 
modèle biologique sera quand à lui présenté dans le chapitre spécifique (chap. IV) 
 
Le modèle mathématique décrivant les performances de boues granulaires SBR à l'échelle du 
laboratoire a été mis en œuvre dans le logiciel « AQUASIM » de simulation pour les applications 
environnementales (Reichert, 1998). Cette plateforme permet en effet de décrire les processus 
couplés de transformation et de transfert de matière dans des biofilms et dans un réacteur 
biologique impliquant un biofilm. 
 
IV.1 Description du réacteur dans le modèle  
 
De façon à prendre en compte les phénomènes inhérents aux agrégats densifiés (transport des 
solutés et des produits notamment), un compartiment de type « biofilm » a été mis en place 
(Figure 2-16) ; celui-ci est composé de deux zones principales, à savoir : 
 
 le « biofilm » qui comprend la matrice biologique et le volume poreux la constituant 
 le liquide  qui est considéré comme parfaitement agité. 
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L’interface entre ces deux zones, i.e. la sous-couche diffusionnelle, peut être prise en compte par 
l’implémentation d’une résistance au transfert. 
 
L’estimation de l’épaisseur, δ, de la couche de diffusion peut être réalisée via le nombre de 
Sherwood pour des sphères : 
 
33,05.0Re95,02 ScSh ⋅⋅+=       Equation 2.10 
avec 
Sh
d p
=δ        Equation 2.11 
 
 
Figure 2-16 Schéma de principe du compartiment biofilm dans AQUASIM (Wanner and 
Morgenroth, 2004) 
 
Les granules sont ici assimilés à des sphères de taille homogène et constante au cours du temps. 
La sphéricité de l’agrégat est décrite en imposant une surface dépendant du rayon (et du nombre) 
des granules considérés. Le diamètre est maintenu constant en appliquant un modèle de 
détachement de surface, où la vitesse de détachement, ude, dépendant  du diamètre des agrégats et 
de la vitesse de croissance, uF (Lackner et al., 2008): 
 
2
max








⋅=
f
f
Fde L
L
uku        Equation 2.12 
Où : 
Lf est l’épaisseur simulée et Lfmax la valeur de consigne ; dans le cas de granules, ces 
grandeurs sont équivalentes au rayon de l’agrégat. 
 
Les caractéristiques de l’installation, de l’influent ainsi que des cycles sont identiques à ceux mis 
en œuvre expérimentalement et présentés au §I du présent chapitre. 
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IV.2 Bilans 
 
Au sein d’un système biologique, deux phénomènes interdépendants régissent les gradients de 
concentration : les transformations (ou réaction) et le transfert de matière. Les microorganismes 
seront donc soumis à un « environnement » différent. 
 
A. Description des processus biologiques  
 
Au sein d’un réacteur biologique, diverses conversions prennent place, donnant lieu à la 
production ou la consommation d’un ou plusieurs composés (qu’ils soient solubles et 
particulaires). La vitesse réactionnelle globale d’un composé i, ri,  est donnée par : 
 
∑ ∑==
j j
jijiji rr ρν .        Equation 2.13 
Où: 
νij le coefficient stoechiométrique impliquant chaque variable i dans chaque processus j ; ρj 
la vitesse de réaction du processus j 
 
Les composantes particulaires sont définies par le terme « Xi » et les composantes solubles par les 
termes « Si » respectivement pour décrire leur concentration dans la réaction biologique.  
 
Les composés particulaires englobent les bactéries actives et inertes alors que les composés 
dissous, notés par la suite S, incluent les substrats (composés azotés, carbonés et oxygène) et les 
produits issus de l’activité microbienne (ammonium, DCO facilement biodégradable). 
 
B. Le transfert d’oxygène 
 
Le transfert gaz-liquide qui régit la concentration d’oxygène dissous est réalisé comme ci-
dessous : 
 
)( 2max,2 OOL SSaKT −=        Equation 2.14 
 
Où : 
KLa est le coefficient volumique de transfert,  SO2,max la concentration en oxygène à 
saturation et SO2 la concentration en oxygène dissous. 
 
C. Bilans dans l’agrégat 
 
L’équation résolue par AQUASIM pour décrire l’accumulation des composés particulaires, tenant 
compte de l’advection et du flux de production, dans l’agrégat est : 
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Où : 
 rXi est la vitesse réactionnelle du composé particulaire Xi telle que définie par l’équation 
2.13  et θ est la porosité de l’agrégat. 
 
L’équation 2.16 est quant à elle utilisée pour décrire le devenir des composés dissous dans 
l’agrégat (i.e. dans les pores) : 
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Ainsi sont pris en compte l’effet de l’expansion du biofilm sur la concentration en composés 
solubles, la diffusion du substrat dans le biofilm ainsi que la consommation ou production de 
composés solubles par les communautés bactériennes. 
 
V. Synthèse des matériels et méthodes mis en œuvre 
 
Dans le Tableau 2-7, les différentes expériences réalisées au cours de notre étude sont présentées 
de façon à mettre en évidence le matériel utilisé et les objectifs fixés. 
 
Tableau 2-7 récapitulatifs des matériels et méthodes mis en œuvre et objectifs associés 
Pilote Objectifs Section 
SBR1 
Caractériser l’influence de la présence des nitrates et de la 
dénitrification interne sur les propriétés des agrégats 
biologiques (hétérotrophes), sous une concentration en 
oxygène dissous contrôlée (1,8 mg O2 L
-1) 
R
éa
ct
eu
r a
gi
té
 à
 
al
im
en
ta
tio
n 
sé
qu
en
cé
e 
SBR2 Référence aérobie 
Résultats : 
Partie I 
SBAR1 
Evaluer l’intérêt d’une phase anoxie pendant la période 
d’excès de substrat (feast) suivi d’une phase aérobie de 
famine à débit d’air modéré, sur la formation des granules 
et sur les compétitions entre fonctionnalités autotrophes 
(nitrification) et hétérotrophes. 
R
éa
ct
eu
r d
e 
ty
pe
 a
ir-
lif
t 
SBAR2 Référence (débit d’air élevé, cycle purement aérobie) 
Résultats : 
Partie II 
Cuve agitée 
Caractériser la cohésion par l’application d’échelons de 
contraintes 
Résultats : 
Partie III 
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AQUASIM 
Développer un modèle et évaluer ses capacités prédictives, 
étudier la sensibilité des simulations aux paramètres 
physiques des granules et quantifier l’effet des nitrates ou 
de la dénitrification interne. 
Résultats : 
Partie IV 
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L’exposé des résultats est divisé en quatre sous-chapitres (dont les trois premiers intègrent 
directement un article en anglais) : 
 
I – Etude du rôle potentiel de la dénitrification sur les propriétés des agrégats biologiques en réacteur agité de type 
SBR dans le but de former des boues granulaires aérobies. 
II – Alternance des conditions d’excès de substrat en anoxie (feast) et de famine en aérobie pour améliorer la 
granulation en réacteur séquencé de type air lift à aération réduite. 
III- Etude de l’évolution des propriétés physiques (cohésion et taille) des agrégats biologiques lors de la formation 
des granules aérobies. 
IV- Contribution à la modélisation des processus biologiques hétérotrophes et autotrophes dans les granules.  
 
Nous nous intéresserons tout d’abord dans le chapitre I à des résultats expérimentaux obtenus 
sur des biomasses mixtes principalement hétérotrophes. Nous évaluerons alors l’interaction entre 
la structuration des agrégats et l’utilisation des accepteurs d’électrons nitrate ou oxygène.  
 
Dans un second temps nous étudierons un système plus complexe dans lequel cohabitent des 
populations hétérotrophes et autotrophes. Nous chercherons à comprendre l’impact d’une phase 
anoxie d’excès de substrat (feast) suivi d’une phase aérobie de famine sur les compétitions entre 
fonctionnalités microbiennes et sur la formation des granules. 
 
Dans un troisième chapitre nous nous intéresserons plus particulièrement à l’évolution des 
propriétés physiques des granules durant la deuxième étude. Nous détaillerons une approche 
expérimentale concernant le suivi de la cohésion et la distribution de taille des granules dans le 
réacteur air lift afin de mieux comprendre les étapes initiales de formation des granules. 
 
Enfin nous avons choisi de débuter une approche de modélisation de type 1D pour pouvoir 
évaluer les capacités prédictives de ce type de modèle mais aussi pour analyser la sensibilité 
théorique des réponses biologiques aux paramètres physiques des granules et évaluer les limites 
de ces outils. 
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 RESULTATS : Partie I 
 Etude du rôle potentiel de la dénitrification sur les propriétés des 
agrégats biologiques en réacteur agité de type SBR dans le but de former 
des boues granulaires aérobies 
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Introduction de la Partie I : Objectifs et approche 
 
La Partie I a pour objectif d’étudier l’influence de la présence des nitrates (et de la dénitrification) 
sur les propriétés de boues biologiques hétérotrophes dans un réacteur agité, aéré et à 
alimentation séquencée (SBR). Il s’agit ici de démontrer et quantifier clairement le rôle des 
accepteurs d’électrons tels que les nitrates ou nitrites, qui peuvent être consommés au centre des 
agrégats par des espèces hétérotrophes même lorsque le réacteur est aéré et que la concentration 
en oxygène dissous est de l’ordre de 2 mg L-1 (Il s’agit ici d’un phénomène qui avait déjà observé 
ponctuellement sur d’autres réacteurs fonctionnant à forte charge organique au laboratoire). 
 
Deux réacteurs SBR sont étudiés parallèlement en maintenant une concentration en oxygène de 
1,5-2,5 mg L-1. Ils sont alimentés par une source de carbone organique unique (glucose, 3g L-1) et 
un rapport DCO/NNH4 élevé (40) pour minimiser la nitrification. Un seul des deux réacteurs 
reçoit une charge en nitrate (50-200 mg N L-1). Dans ces conditions de rapport  DCO/O2 élevé,  
la concentration en oxygène peut devenir limitante au sein de l’agrégat et nous avons voulu 
évaluer quel rôle les nitrates peuvent alors jouer sur la formation des agrégats. Cette comparaison 
doit permettre d’évaluer si la diffusion des nitrates dans l’agrégat et leur consommation dans des 
zones anoxies peut catalyser la formation de granules, et modifier les cinétiques apparentes 
observées à l’échelle du réacteur.  
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Possible role of denitrification on aerobic granular sludge formation in sequencing 
batch reactor 
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I. Abstract  
The aim of this work was to evaluate and quantify the influence of denitrification of nitrate on 
the aerobic granular sludge development. Two parallel sequencing batch reactors (SBRs) were fed 
with synthetic wastewater, the first reactor (R1) receiving nitrate at a fixed concentration whereas 
the second reactor (R2) did not receive any external source of nitrate. Both systems were working 
at the same operational conditions with a low specific air velocity (0.07 cm s-1), a relatively low 
and acceptable oxygen concentration (1.8±0.8 mg L-1) and without significant biomass selection 
pressure (minimal velocity 0.4 m h-1). The results showed that the sludge settling properties of R1 
were comparable to granular sludge (settling velocity ≈ 10.6 m h-1, SVI5 ≈ 13-30 mL g
-1, SVI30 ≈ 
11-28 mL g-1 and SVI5/SVI30 ratio ≈ 1.05-1.1). In the opposition, biomass of the reactor R2 
reveals more traditional properties. Nitrogen measurements revealed that a significant 
denitrification (up to 80% of fed nitrate) occurred in R1 in the core of aggregates, as aerobic 
condition was maintained in the bulk. After the mean particle size was reduced from 250 to 125 
µm by an increase of mechanical stirring rate, it was shown that denitrification decreased from 80 
to 20%. These parallel experiments definitively proved that the presence of nitrate in SBRs can 
assist the densification of the biological aggregates in aerobic condition. The presence of nitrate 
(commonly provided by nitrification) should be considered as a possible factor which helps to 
maintain the granulation process. 
 
Keywords: aerobic granule; aggregate densification; nitrate; denitrification; SBR 
 
II. Introduction  
 
After the phenomenon of aerobic granules has been first reported by Mishima and Nakamura 
(1991) in a continuous aerobic upflow sludge blanket reactor, the technology of aerobic 
granulation was developed in sequencing batch reactors (SBRs) by many researchers (Morgenroth 
et al., 1997; Beun et al., 1999; Peng et al., 1999; Etterer and Wilderer, 2001; Tay et al., 2001; Liu 
and Tay, 2002). Compared to the conventional activated sludge, biogranules have a regular, 
dense, and strong structure and good settling properties. They enable high biomass retention (10 
to 40 g L-1 of mixed liquid suspended solids (MLSS)) and withstand high-strength wastewater and 
shock loadings (Liu and Tay, 2004). 
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Normally, the sludge granulation is considered as the result of a microbial self-immobilization 
process, as no carrier material is used (most of the time). Granulation results from the 
progressive densification and growth of an initial flocculated biomass. To date, significant 
researches were focused on the main parameters influencing formation of aerobic granular 
sludge: settling time, substrate (type, loading, feeding mode) and hydrodynamic conditions, etc. 
 
A first driving force is the selection of granules by applying extreme settling conditions for the 
sludge separation, i.e. low settling time, high volume exchange ratio and low discharge time (Beun 
et al., 1999; Qin et al., 2004; Wang et al., 2004; Wang et al., 2006). Retention of particles having 
high settling velocity (> 10 m h-1) is considered necessary for stabilizing granular sludge. As a 
consequence, significant suspended solids concentration is classically reported in the effluent of 
aerobic granular sludge process which is one of the inconveniences of this technique. 
 
The second aspect is the influence of substrate: type, concentration and feeding pattern. Previous 
experiments showed that aerobic granular sludge could be formed with a wide variety of 
substrates including glucose, acetate, ethanol, phenol, synthetic wastewater and special industrial 
wastewater (Beun et al., 1999; Peng et al., 1999; Tay et al., 2001; Jiang et al., 2002; Arrojo et al., 
2004; Schwarzenbeck et al., 2004; Hailei et al., 2006; Wang et al., 2007a). Aerobic granules also 
could form across a very wide range of organic loading rates from 2.5 to 15 kg COD m-3 d-1 (Moy 
et al., 2002). Moreover, intermittent feeding strategy definitively enhances aerobic granulation 
(McSwain et al., 2004). In other words, the feast-famine cycle of the SBR favored the formation 
of compact and dense aerobic granule (Tay et al., 2001; Liu and Tay, 2007). 
 
The last major aspect is the effect of aeration flow rate, which plays two important roles in the 
formation of granules: firstly it imposed the dissolved oxygen (DO) concentration, and secondly 
it determines the hydrodynamic shear forces. In the work of Mosquera-Corral et al. (2005), it was 
difficult to obtain stable granular sludge when the oxygen saturation was reduced to 40%, 
whereas it was possible at high level (100%). Because larger diffusion limitation of the substrates 
and oxygen occurs in the granule compared with the conventional flocs, filamentous structures 
were observed at the surface of granule if there are not enough high gradients of the substrates 
and oxygen. It is now commonly postulated that dense and smooth aggregates would develop if 
high substrate (and electron acceptor) gradients are maintained and if diffusion and transport are 
facilitated by high shear forces. As a consequence it was found that aerobic granules could be 
formed only above a threshold value in terms of superficial upflow air velocity above 1.2 cm s-1 in 
a column SBR (Tay et al., 2001). One-dimensional models can be used to simultaneously describe 
diffusion of substrate and dissolved oxygen in aerobic granule in SBR reactor (Li and Liu, 2005; 
Pérez et al., 2005). Simulation showed that oxygen became a major limiting factor of activity 
when aerobic granules grew to a certain size (this size depends on substrate and oxygen 
concentration imposed in the bulk). 
 
Compared with DO, it should be pointed out that nitrate and nitrite, as terminal electron 
acceptors, could have theoretically a similar role as oxygen on the formation of heterotrophic 
aerobic granulation. However, the anoxic degradation of the organic substrates with nitrates or 
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nitrites was always considered as a consequence of DO depletion in the inner layer of the granule. 
Theoretically nitrate should promote heterotroph growth inside the aggregates, but the influence 
of nitrate on bioaggregates properties has not been directly investigated in previous studies. On 
the other hand, recent works were focused on the nitrogen removal via simultaneous nitrification 
denitrification (SND) obtained in granular sludge process (Beun et al., 2001; Tsuneda et al., 2003; 
Liu et al., 2004; de Kreuk et al., 2005a; Mosquera-Corral et al., 2005; Wang et al., 2007b), as the 
result of the external part of granule in the aerobic condition and the inner part in the anoxic 
condition. It needs to point out that the principal factors affecting SND were: carbon supply, 
DO and floc size (Pochana and Keller, 1999).  
 
Therefore, interactions between denitrification and bioaggregate properties are investigated in 
this work. On one hand, it is observed how the presence of nitrate at a controlled amount 
influences aggregates densification, i.e. granular sludge formation. On the other hand correlation 
between bioaggregates properties and efficiency of denitrification is also assessed. 
 
III. Materials and methods 
 
III.1 Experimental set-up  
 
The experimental set-up included two parallel SBRs, each of them with a working volume of 2.5 
L. Internal diameter was 14.5 cm and the total height was 24.5 cm. Both reactors were equipped 
with a mechanical stirring system (2 inclined pales impeller). Temperature was maintained at 20 
oC with water jacket. DO concentration was measured (WTW TriOxmatic 701 and OXI 296) and 
controlled at 1.8±0.8 mg L-1 by switching on and off the air supply (at constant flow rate: 30 L h-
1). Oxygen uptake rate (OUR) was estimated during DO decrease by measuring the slope of the 
signal. pH was measured and adjusted between 7.5 and 8.5 with NaOH (1 N) or HCl (1 N) 
solutions. Data were gathered every 5 s by a computer. Pumps and electrovalves were controlled 
by an automat. 
 
III.2 Media and operating conditions 
 
Both reactors were fed by a synthetic wastewater (mg L-1) which contains glucose (3000), NH4Cl 
(286), Na2HPO4 (710), NaHCO3 (500), MgSO47H2O (26). In addition, sodium nitrate was added 
in the influent of the first reactor (noted R1). During the working period, nitrate concentration 
was increased in this reactor R1: 45 mg N L-1 (up to 12 d); 100 mg N L-1 (day 13-30); 200 mg N 
L-1 (day 31-80). In the opposition, no nitrate was fed to the second reactor (noted R2). It means 
that nitrate would be present only if nitrification occurs in R2. For this reason, a relatively high 
chemical oxygen demand (COD)/NH4-N ratio (around 40) was fixed, providing ammonia 
nitrogen mainly for heterotrophic growth, limiting the nitrified ammonia. Both reactors were 
inoculated with 1500 mL of activated sludge (MLSS = 4.0 g L-1) from the aeration tank of a local 
municipal wastewater treatment plant. 
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The two parallel systems were operated in a sequencing mode, with a cycle defined as followed: 
10 min of influent filling; 23.5 h of aeration (withdraw 200 mL of the mixed liquor suspended 
solid in the end of aeration); 10 min of settling and 10 min of effluent withdraw. Volumetric 
exchange ratio was 40%. Based on these parameters, the minimal settling velocity guarantying 
particles retention was 0.40 m h-1. The hydraulic retention time (HRT) was 2.5 d. The only 
parameter which was modified during entire period was the rotation speed: it was fixed at 200 
rpm (phase I) (day 0-40), and changed to 300 rpm in the second phase (day 40-80). 
 
III.3 Analytical methods 
 
COD, MLSS and mixed liquid volatile suspended solids (MLVSS) were measured, using the 
respective standard methods: AFNOR NFT 90-101, AFNOR NFT 90-105, AFNOR NFT 90-
106. As COD measurement was interfered by nitrite (oxidized into nitrate), the COD value was 
corrected in order to estimate the oxygen demand only due to the organic substance as followed:  
 
[ ]
2
2
2
1
O
N
totalnitritestotal MM
NONCODCODCODCOD −−=−=  Equation 3.1 
Nitrate and nitrite were analyzed with a flow injection analyzer system (NFT 90-012 and NFT 
90-013). Ammonium and total Kjeldahl nitrogen (TKN) concentrations were measured, with the 
respective standard methods: AFNOR NFT 90-015, NFT 90-110. Sludge volume index (SVI) 
was measured in a 1000 mL graduated cylinder with sludge sample taken from the mixed liquor at 
the end of the aerobic phase. SVI5, SVI10 and SVI30 were respectively measured after 5, 10 and 30 
min. Observations of aggregates morphology were carried out by light microscopy which 
connected with camera (OLYMPUS, Japan) using charge coupled device image sensor. Particle 
size distributions of the aggregates were analyzed using laser diffraction technique (Mastersizer, 
Malvern 2000, UK). 
 
IV. Results  
 
IV.1 Suspended Solids concentration and COD removal 
 
The main parameters of both reactors R1 and R2 are shown in Table 3-1 during the two phases. 
MLSS, MLVSS, food to micro-organisms (F:M) ratio and observed yield coefficient (Yobs) were 
similar in both reactors during the entire period. For every cycle, withdrawing 200 mL of the 
mixed liquor suspended solid in the end of the aeration guarantee that the sludge retention time 
(SRT) kept at 12.5 d, considering the SS in the effluent was very low (< 50 mg SS L-1). The COD 
removal efficiency was always very good (above 95%) as glucose is very easily biodegradable. 
Again, no significant differences were observed in R1 and R2.  
 
In the phase II, when stirring rate was increased from 200 to 300 rpm, the residual soluble COD 
was slightly higher than before for both reactors. This was probably linked to an increase of 
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release due to shear stress. This soluble COD increase was concomitant to reduction of 
aggregates size. 
 
Table 3-1 Main parameters and SVI measurements for R1 and R2 during the two phases at steady 
state 
R1 R2 
Parameters Phase I Phase II Phase I Phase II units 
MLSS 3.83±0.60 3.47±0.33 3.74±0.43 3.40±0.23 g L-1 
MLVSS 3.27±0.57 3.02±0.30 3.28±0.42 3.05±0.18 g L-1 
F:M 0.41±0.07 0.43±0.05 0.39±0.05 0.42±0.02 kg COD kg-1 VSS d-1 
Yobs 0.21±0.03 0.19±0.02 0.21±0.03 0.19±0.01 kg VSS kg
-1 COD 
SRT 12.5 12.5 12.5 12.5 d 
COD 35±28 61±32 54±63 64±21 mg L-1 
SVI5 18±5 25±5 60±10 62±6 mL g
-1 
SVI10 17±4 23±5 44±10 52±8 mL g
-1 
SVI30 17±4 23±5 33±8 40±5 mL g
-1 
∆Ntotal 196±44 65±14 67±9 42±6 mg N L
-1 
∆NO3
- 149±43 46±17 - - mg N L-1 
∆NH4
+ 55±4 43±3 69±9 45±5 mg N L-1 
 
IV.2 Comparison of sludge settling properties 
 
Inoculated with normal activated sludge (SVI5 = 172 mL g
-1 and SVI30 = 87 mL g
-1), both 
reactors rapidly showed an improvement of the sludge settling properties, as a consequence of 
sequencing batch operating mode. Figure 3-1 compared the settling curve for both reactors on 
different days. It can be observed that after 5 d of operation, SVI30 of R1 and R2 were 
respectively 59 and 64 mL g-1 and these parameters continued to decrease. Clearly, the settling 
properties of the sludge from the reactor R1 improved more than those of R2. On day 28, the 
initial mean settling velocity of sludge from the reactor R1 was 10.6 m h-1 (estimated during the 
first 2 min), and the whole settling finished in less than 3 min. Conversely, the initial settling 
velocity of R2 was 4.0 m h-1 (estimated during the first 4 min), and the sludge blanket continue to 
decrease for additional 20 min. Consequently the settling curve of sludge from R2 was quite 
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conventional for flocculated biomass, showing a settling zone and a compaction zone during the 
entire period. On the other hand for the reactor R1, no compaction zone was observed. 
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Figure 3-1 The settling curve for R1 and R2 on different day 
 
SVI5 and SVI10 in combination with SVI30 was recently proposed to be used for characterizing the 
settleability of granular activated sludge (Schwarzenbeck et al., 2004; de Kreuk et al., 2005b). As a 
granule was defined as “a particle which can settle rapidly and which do not coagulate under 
reduced shear stress” (de Kreuk et al., 2005b), it was considered that the SVI5/SVI30 ratio should 
be close to 1 for granular sludge which means that no significant compaction of sludge bed 
occurs after settling. During the first phase, the SVI30 of sludge from the reactor R1 severely 
decreased from 59 (on day 5) to 17 mL g-1 (on day 28) as nitrate concentration in the influent was 
progressively increased from 45 to 100 mg N L-1. In addition the SVI5/SVI30 ratio (Figure 3-2) 
decreased from 2.0 to 1.1 in the phase I, and the latter ratio was maintained 1.06 during the phase 
II. These properties are similar to characteristics of granular sludge reported by Schwarzenbeck et 
al. (2004). It clearly indicated that particles quickly settled and that no compaction occurred 
between 5 and 30 min as aggregates were stable and did not coagulate.  
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Figure 3-2 Evolution of SVI5/SVI30 ratios for the reactors R1 and R2 
 
In comparison, biomass from the reactor R2 reveals good but traditional settling properties. SVI5 
and SVI30 were respectively 3 and 2 times higher than those of the sludge of R1. The mean 
SVI5/SVI30 ratio of R2 (Figure 3-2) was always between 1.5 and 2.0, which is a relatively common 
value for flocculated biomass. 
 
IV.3 Comparison of sludge morphology and aggregate size 
 
R1_IIR1_I
R2_I R2_II
 
Figure 3-3 Example of microscopic observation in the both reactors R1and R2 during the 
phase I and phase II; Bar: 200µm 
 
Microscopy observation (Figure 3-3) confirms that aggregates developed in the reactor R1 were 
very dense and cauliflower shaped; some of them revealing ovoid shape after 15 d. At the same 
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time, the flocs of R2 showed a fuzzy and porous morphology, with high roughness of the 
surface.  
 
During the phase I, particle size distribution in volume reveals that particles mean diameter (d0.5) 
was around 250 µm in both reactors R1 and R2, with significant amount of particles up to 540 
µm. It means that particles were not as large as commonly reported granules, despite their density 
and their settling properties were similar to granules. 
 
IV.4 Effect of stirring rate modification on sludge properties 
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Figure 3-4 Comparison of the flocs size evolution for R1 and R2 
 
In the second phase of study, rotation speed was increased from 200 to 300 rpm. The Figure 3-4 
shows for both reactors d0.5 and the lower and upper limit values (80% of the volume of the 
biomass being between d0.1 and d0.9) during the entire period. From day 1 to 40, the flocs and 
granules sizes were stable and similar (d0.5 around 250 µm), but progressively decreased after the 
increase of rotation speed, reaching after 2 wk a mean value around 125 µm, which was half of 
the mean size during the phase I. d0.5, d0.1, and d0.9 followed the same trends. 
 
Accordingly it could be assumed that flocs and granules sizes were reduced due to the increased 
hydrodynamic force around the impeller. It could be stressed that the tendencies were similar in 
the reactors R1 and R2. It means that flocs and granules submitted to the same mechanical shear 
force are stabilised at the same size in this study. 
 
This modification slightly impacts the morphology of aggregates, increasing roughness of 
particles in R1 (Figure 3-3), with simultaneous appearance of some filamentous bacteria in R2. It 
leads also to a slight increase of soluble organic matter in the supernatant, which impacted the 
COD removal efficiency. However, similar settling curve and stable SVI5/SVI30 ratio were 
observed (Figure 3-2) during the phase II. 
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IV.5 Nitrogen removal and typical cycle profiles in granular sludge reactor (R1) 
 
Table 3-1 includes the mean values of nitrogen removal in each reactor. Data show that ammonia 
removal was similar in both reactors whereas nitrate was removed only in the reactor R1 
(receiving nitrate in the feeding). Residual ammonia was measured in both reactors (from 10 to 
30 mg N L-1) which indicates that no nitrogen limitation occurred despite the high COD/NH4
+ 
ratio of influent. This is due to the relatively low sludge production of the process (0.20 Kg VSS 
Kg-1 COD) compared to conventional systems. Nitrogen content of the sludge was estimated 
(10% of volatile suspended solids) which means that 60 mg N L-1 was assimilated (whereas 
influent contained 75 mg N L-1 as ammonia). Nitrogen content of sludge probably reduced in the 
second phase as residual ammonia progressively increases (only 45 mg N L-1 was removed). This 
can be explained by the fact that a significant part of the substrate was converted to polymeric 
substances (internal stored compounds or exopolymeric substances of aggregate) whose the 
nitrogen content is lower that those of micro-organisms (Adav et al., 2008). Finally for both 
reactors, results suggest that ammonia was mainly assimilated via biomass growth and poorly 
nitrified in both reactors. 
 
Figure 5 presents the typical profiles of nitrogenous forms, soluble COD, DO and OUR during 
one cycle (on day 51) in the reactor R1. As it is commonly observed for granular sludge SBR, the 
cycle can be divided into two periods: a feast period (3 h) and a famine period (21 h). During the 
feast period, a maximum OUR (> 100 mg L-1 h-1) was observed within 3 h, associated to a rapid 
degradation of COD from 1200 to 70 mg L-1. Glucose was then consumed and probably partially 
converted to internal storage compounds. During the famine period, soluble COD slightly 
decreased to 25 mg L-1, probably due to removal of some soluble microbial products released 
during glucose degradation. In the same time, after a sudden drop off at 3 h, OUR progressively 
declined from 40 to 15 mg L-1 h-1 which is supposed to be related to the degradation of internal 
storage compounds.  
 
DO concentration was controlled by the online automat system during the entire period. 
However due to the significant change in OUR, the DO was slightly lower during the feast 
period (oscillating from 1.0 to 2.0 mg L-1) than during the famine period (from 1.2 to 2.5 mg L-1).  
 
Ammonium, nitrate and nitrite concentrations decreased during the cycle but removal rates are 
clearly higher during the feast period. As discussed previously, ammonium was removed by 
heterotrophic assimilation which is supposed to be higher during the feast period compare to the 
famine period due to higher COD removal.  
 
Even if the nitrate removal rate was maximal during the phase I, nitrate removal was still 
significant at the phase II. Figure 3-5 shows that nitrate decreased from 33 mg N L-1 during 
aerobic cycle as oxygen is maintained in the bulk (1.8±0.8 mg L-1). It means that oxygen is 
depleted at the surface layer whereas denitrification took place in the inner part of aggregate. 
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Figure 3-5 Typical nitrogenous forms, soluble COD, DO and OUR profiles during a cycle in the 
reactor R1 
 
Nitrate and nitrite are especially degraded during the feast period (∆NOx/∆t = 7.12 mg N L
-1h-1) 
because the high OUR probably leads to rapid oxygen depletion at the surface of aggregate 
making a significant anoxic zone in the core, where denitrification occurred with glucose as 
substrate, i.e. a readily biodegradable carbon source. During the famine period (especially from 3 
to 12 h), nitrate and nitrite continued to disappear at a smaller rate (∆NOx/∆t =2.47 mg N L
-1h-1), 
probably for two reasons: denitrification occurred with storage compounds at a smaller rate, and 
anoxic zone probably decline due to lower OUR which let oxygen diffusing in a deeper zone. 
Denitrification is no more observed after 12 h either because storage compounds becomes 
limiting or because aggregate becomes fully aerobic.  
 
TN profile confirmed that, due to ammonia assimilation and denitrification, nitrogen is especially 
removed during the feast period (at a high rate) and during the first part of the famine period (at 
a lower rate), whereas no significant TN removal is observed in the last 12 h. 
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Figure 3-6 NO3
- (-) in the influent; NH4
+ (□), NO3
- (∆), NO2
- (◊) in the effluent and the N-
removal efficiency (♦) in the reactor R1 
 
Figure 3-6 presents the nitrate, nitrite, ammonia concentration in the outlet of the reactor R1 and 
the TN removal efficiency. Outlet nitrate concentration was very low during the first 40 d (phase 
I) and increased up to 150 mg N L-1 during the second phase. Despite nitrites were first observed, 
they progressively dissappeared after 30 d. During the phase I, the TN removal increased 
progressively from 60 to 80% (Figure 3-6), and the denitrification of nitrate and nitrite was 
almost complete after 30 d. As the nitrate concentration was increased from 45 to 200 mg N L-1 
in the synthetic influent during this phase, the nitrate removal rate increased from 14 to 76 g N 
m-3 d-1. Based on a mass balance considering the electron acceptor equivalence between nitrate 
and oxygen (2.86 g O2 g
-1 N), the fraction of COD degraded anoxically can be estimated to be 
24% when the maximal nitrate utilisation rate was reached. 
 
In the phase II, after the particle size decrease due to modification of stirring rate, the N-removal 
efficiency decreased rapidly from 80 to 20%. Consequently outlet nitrate concentration reached 
180 mg N L-1 at the end of phase II. It means that denitrification rate becomes very low in the 
reactor R1, decreasing from 76 to 8 g N m-3 d-1. This reduction of denitrification was correlated 
with the reduction of granules size. In other words, as the oxygen concentration was maintained 
in a constant range in the bulk (1.25 to 2.50 mg L-1), the internal anoxic fraction of aggregate 
becomes smaller due to the reduction of particle size.  
 
Based on microprobe measurement of oxygen gradients in granule, Chiu et al. (2007) recently 
shows that most of the oxygen was consumed by the first layer with a thickness of 125-375 µm. 
This supports the fact that anoxic fraction was very low or absent when the granule size had a 
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mean size of 125 µm during the second phase. Probably the remaining denitrification occurred 
exclusively in the bigger particle having a mean diameter from 125 to 300 µm. 
 
V. Discussion  
 
Based on the currently accepted definition of aerobic granules (de Kreuk et al., 2005b) and 
considering the values of SVI5 (13-30 mL g
-1), SVI30 (11-28 mL g
-1), SVI5/SVI30 ratios (1.05-1.1) 
(Figure 3-2) and settling velocity (10.4 m h-1), the biomass developed in this study in the reactor 
R1 is definitively a granular sludge. 
Compared to the aggregates developed in the reactor R2 (flocs–like), results obtained in the 
reactor R1 demonstrated that the nitrate dosage have a very significant impact on aggregate 
densification.  
 
V.1 Role of nitrate as electron acceptor on biomass growth within aggregate 
 
Nitrogen balance and cyclic change of nitrogenous species (Table 3-1, Figure 3-5 and Figure 3-6) 
show that a denitrification occurred as oxygen was present in the bulk (1.8±0.8 mg L-1), which 
means that denitrification took place in the inner anoxic part of aggregates. This result supports 
the idea that nitrate presence inside the aggregate can encourage densification and initial granule 
formation.  
 
In the reactor R2, as no nitrification occurred heterotrophic bacteria used mainly oxygen for 
removing organic substrate. In this case, flocs were maintained in a porous, filamentous and 
fuzzy structure. Basically, aerobic growth in aggregates depends on oxygen diffusion which is 
affected by the bulk DO concentration resulting from oxygen solubility and gas/liquid transfer. It 
means that the driving gradient necessary for oxygen diffusion is limited, making aerobic 
heterotrophic growth possible only in a porous or fuzzy structure, or in a thin layer of the 
biological aggregates. More work is needed to understand if electron acceptor type (oxygen, 
nitrite, nitrate) could play a direct role on the internal chemical composition of aggregate 
(extracellular polymeric substances type), or if the concentration gradient and the mass transfer 
mechanism could fully explain these phenomena. As bioflocs becomes granules, substrate 
removal is typically mass transfer limited (like in biofilm), and organisms compete for substrates 
and space within the aggregate. It is the reason why active bacteria can be mainly detected by 
staining and confocal laser scanning microscopy technique in the surface of the granules whereas 
the core is mainly composed of extracellular polymeric substances (Wang et al., 2005). Li and Liu 
(2005) calculated substrate and oxygen diffusion in granule by one-dimensional modelling. For a 
given concentration of acetate (400 mg COD L-1) and DO (8 mg L-1) in the bulk, authors 
concluded that dissolved oxygen became the major limiting factor when granule size was higher 
than 0.5 mm. However, this result clearly depends on specific activity of biomass as well as 
biomass density. Moreover, in our study, DO was maintained at a much lower value (1-2.6 mg L-
1), which explained why oxygen could be limitant in the core of aggregates even if the size of 
granules was lower than 0.5 mm. 
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The ratios (noted γS,NO3 and γS,O2) between reductant (organic substrate) and oxydant (oxygen or 
nitrate) diffusion potentials within aggregate indicates which species limits the bacteria growth 
(Henze et al., 1995): 
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Where γs,O2 and γs,NO3 are the penetration of organic substrate relative to the penetration of oxygen 
or nitrate. YH is the aerobic heterotrophic yield, DS , DO2 and DNO3 are diffusion coefficients for 
organic substrate, oxygen and nitrate, and SS, SO2 and SNO3are organic carbon, oxygen and nitrate 
concentrations at the surface of the biofilm, 2.86 was equivalent mg O2 per mg N-NO3, 
respectively. 
 
Removal kinetic is limited by organic substrate if γ < 1, whereas it is limited by electron acceptor 
if γ > 1. Considering the substrate concentration (1200 mg COD L-1) and DO (1-2.6 mg L-1) 
during the feast period, the ratio γS,O2 is definitively higher than 1. It means that COD removal is 
limited by oxygen within aggregate if no other electron acceptor is available (like in R2). At the 
contrary, with the nitrate level maintained in R1 at initial time of the batch cycles (from 50 to 200 
mg N L-1) the ratio γS,NO3 is 20-80 times lower than the ratio γS,O2. It supports the idea that nitrate 
diffusion generates a deeper zone with presence of electron acceptors into the aggregate and a 
densification of the aggregate structure (in R1). At the contrary, filamentous and porous structure 
are observed in the oxygen limited growth (here R2), as observed by Mosquera-Corral et al. 
(2005). 
 
During the last part of the study, the reduction of particle size and loss of denitrification was 
concomitant to the increase of stirring rate. This result confirms that nitrate reduction occurs 
inside the granule and then depends on particle size, as oxygen is preferentially used in the 
external layer of aggregate. Biological aggregates in both R1 and R2 were similarly deaggregated 
by mechanical (or hydrodynamic) constraints associated to the mechanical stirring. Therefore, 
despite the fact that it seems reasonable to think that granules have a better resistance to physical 
constraints than flocs, these results do not demonstrate any difference in the cohesion of both 
types of aggregates during relatively short term experiments. It could be assumed that the mean 
particle size was calibrated in both reactors by the turbulence micro-scale, directly linked to the 
rotational speed. Another explanation could be that intensification of shear stress leads to an 
increase of surface detachement from the granules, and then leads to a progressive loss of a part 
of slow growing bacteria (Morgenroth and Wilderer, 2000). But this aspect definitively needs 
further investigations based on longer experiments, as it was observed that high shear stress can 
encourage exopolymeric substances secretion and aggregate densification (Liu and Tay, 2002). 
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V.2 Consequence on granular sludge process operation 
 
Finally the results of this study showed that denitrification in the inner part of aggregates could 
affect positively the granular sludge formation. Simultaneously, it shows that aggregates 
densification makes denitrification feasible at a conventional DO level (1.8±0.8 mg L-1). It is 
needed to point out that aerobic granular sludge was here obtained without significant biomass 
selection pressure (minimal settling velocity 0.4 m h-1), with a moderate specific air velocity (0.07 
cm s-1) and a relatively conventionnal DO concentration (1.8±0.8 mg L-1). These last points are of 
high importance because the high energy demand due to aeration is clearly a major issue of 
aerobic granular sludge process. It was noted by Mosquera-Corral et al. (2005) that a solution to 
obtain stable aerobic granular sludge at low oxygen concentrations is needed in order to make 
aerobic granular sludge reactors feasible in practice. Now it can be said that biological aggregates 
can show similar settling properties as granules under reduced and reasonable aeration condition. 
This is obtained if the substrate concentration is sufficiently high and if a secondary electron 
acceptor (here nitrate) is provided to the microbial system at a sufficient level.  
 
Previous works demonstrated that granules were unstable at low DO concentration. Mosquera-
Corral et al. (2005) shows that decreasing the oxygen saturation to 40% leads to breaking up of 
granules. When oxygen concentration was reduced to 40% of saturation, oxygen penetration 
depth decreased and anaerobic conditions could appear inside the aggregate. Moreover in that 
case, nitrite and nitrate were provided by the nitrification of ammonia which occurred in the 
aerobic surface of the granule. If SND occurred in the biosystem, it can be disturbed by a sudden 
reduction of oxygen diffusion depth into the aggregate. Then autotrophic and heterotrophic 
bacteria spatial repartition can become unsuited to the new aerobic and anoxic zone imposed. 
 
V.3 Extrapolation on nitrification/denitrification systems 
 
Nitrate and nitrite are hardly present in most of wastewaters (domestic or industrial) but 
produced by nitrification, ammonia being usually the main nitrogenous pollutant. Moreover, 
external nitrate feeding is a costly approach which could not be applied at real scale. Hence 
nitrate and nitrite concentration maintained inside the granule are dependent on the nitrification 
rates, as well as diffusive transfer and operating conditions (alternating aerobic/anoxic period, 
aeration rates, dilution rates).  
 
As a consequence, even if it is not demonstrated in this work, data suggest that 
nitrification/denitrification could play an interesting role in the aerobic granulation. Our 
conclusions support the idea that stable nitrification encourages aggregate densification because it 
allows a good anoxic growth of heterotrophic bacteria in the anoxic core of aggregates. Without 
nitrification, heterotrophic bacteria only grow in a thin aerobic layer at the surface of granules. It 
could be now assume that the presence of stable nitrification (providing nitrate or nitrite) allows 
to maintain a more deeper heterotrophic growth with a significant impact on agregate properties. 
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In granular sludge, SND is usually maintained (de Kreuk et al., 2005a), as a consequence of 
oxygen limitation imposed into the granule. Nitrification produces nitrate and nitrite which 
allows anoxic heterotrophic growth in the inner layers. In that sense, it could be assumed that 
SND also contribute progressively to aggregate densification (increasing the transfer resistance) 
and could be considered as a process encouraging granulation process. However this assumption 
definitively needs to be confirmed by further investigation. 
 
VI. Conclusions  
 
This study shows that the presence of nitrate can improve the densification of the biological 
aggregates in aerobic condition. Even with a poor selection of particle and a conventional DO 
concentration (1.8±0.8 mg L-1), results show that it is possible to develop aggregates with 
properties similar to granule when nitrate is present at a sufficient concentration. In this 
experiment, as oxygen is limiting, denitrification of nitrate in the inner part of aggregate induces 
densification of biological aggregates, and should be considered as a possible driving force for 
granular sludge formation. This result supports the idea that growth in a dense structure could be 
facilitated if nitrates was provided inside the aggregates by nitrification. Finnaly denitrification 
performance in aerobic condition was observed to be directly correlated to the size of aggregates 
which was stabilised in the bioreactor and influenced by hydrodynamic conditions. 
 
These results could be considered in future work, in order to develop granular sludge process 
with minimal energetic consumption, i.e. at conventional air flow rate. Further investigations are 
clearly necessary to continue to explore the particular role of nitrification and denitrification on 
the granular sludge formation. 
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 Conclusions majeures de la partie I: 
 
Lorsque deux réacteurs SBR sont opérés avec un cycle aéré alternant des périodes « feast - 
famine » en imposant des gradients de concentrations élevés en substrat organique (glucose, 
So=1500 mg L-1 à t=0), les agrégats biologiques présentent de très bonnes propriétés de 
décantation et une densité relativement élevée. Dans le réacteur alimenté en nitrate les agrégats 
présentent des propriétés très proches de celles des granules aérobies rapportées dans la 
littérature (vitesse de chute très élevée, absence de phase de compaction) alors que le système de 
référence purement aérobie présente des propriétés de décantation plus comparables à celles des 
biomasses floculées. 
 
L’observation des cinétiques et des bilans azote montre que la dénitrification a lieu tout 
particulièrement pendant la phase aérobie d’excès de substrat et à moindre titre pendant le début 
de la phase de famine, dans tous les cas alors que la concentration en oxygène de 1 ,5-2 mg L-1 est 
maintenue dans la phase liquide du réacteur. Ceci démontre que la dénitrification a lieu à 
l’intérieur des agrégats dans des zones internes où l’oxygène est très probablement limitant du fait 
des fortes activités spécifiques des agrégats microbiens et de la densification de ces agrégats.  
 
Une analyse des rapports (γ) entre le potentiel de pénétration du substrat organique (équivalent 
DCO) et celui des accepteurs d’électron montre que l’oxygène est l’élément qui devient limitant 
dans l’agrégat alors que les nitrates de part l’équivalent réducteur important peuvent lever cette 
limitation. Ceci laisse penser que les agrégats biologiques se développent de manière poreuse et 
filamenteuse en limitation par l’oxygène alors qu’ils peuvent se densifier si un autre accepteur 
d’électron alternatif, dont la profondeur de pénétration est supérieure, autorise la croissance des 
bactéries hétérotrophes sous forme de colonies denses. 
 
Ces résultats démontrent l’importance des gradients de concentration en accepteur d’électron 
dans la structuration des agrégats et la croissance des interfaces biologiques. 
 
Les nitrates sont rarement présents dans les effluents pollués (et peuvent difficilement être 
amenés artificiellement) mais sont produits par la nitrification. Les résultats de ce premier 
chapitre suggèrent donc que la production de nitrates par la nitrification dans les couches 
externes aérobies des agrégats constituerait un élément moteur pour la granulation. Ceci conduit à 
l’idée originale suivante : la nitrification-dénitrification simultanée (SND) pourrait n’être pas 
seulement une conséquence de la densification des agrégats mais également un moteur de cette 
densification. Ceci illustre tout particulièrement l’intérêt de ces travaux sur les interactions entre 
granulation et transformation de l’azote. Il convient donc à présent de s’intéresser tout 
particulièrement au maintien des réactions autotrophes nitrifiantes et à la cohabitation avec les 
espèces hétérotrophes. 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 RESULTATS : Partie II 
 Alternance des conditions d’excès de substrat en anoxie (feast) et de 
famine en aérobie pour améliorer la granulation en réacteur séquencé de 
type air lift à aération réduite  
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Introduction de la Partie II : Objectifs et approche 
 
 
La partie II a donc pour objectif d’évaluer comment il est possible de tirer partie de l’effet de la 
respiration anoxie dans un système SBR réalisant nitrification et dénitrification (biomasse mixte 
autotrophe/hétérotrophe). Pour favoriser le développement des granules et stabiliser les 
performances du réacteur, nous démontrerons l’intérêt de maintenir des alternances entre une 
période d’excès de substrat « anoxie » et une période de famine « aérobie ».  
 
Le système étudié est ici un réacteur colonne de type «airlift». Deux  réacteurs identiques sont 
opérés avec des stratégies d’aération différentes : dans le premier un débit d’air relativement 
modéré (SAV=0,6 cm s-1) et une alternance anoxie/aérobie sont imposés (un complément en 
nitrate est maintenu pour éviter l’anaérobie), alors que dans le deuxième réacteur le débit d’air est 
élevé (SAV= 2,83 cm s-1) et les conditions principalement aérobies. Les procédés sont cette fois 
alimentés par un mélange de quatre sources de carbone organique (Ethanol, Acétate, Propionate, 
Glucose à une concentration totale de 1 g DCO L-1) et le rapport DCO/NNH4 est de 20. Par 
rapport à la première partie, ces caractéristiques sont représentatives d’un effluent organique plus 
conventionnel dont le rapport DCO/N, encore relativement élevé, aurait tout de même tendance 
à défavoriser la nitrification. 
 
Nous verrons que ces alternances anoxie/aérobie permettent de favoriser le développement des 
granules et nous évaluerons leur effet sur la compétition autotrophe/hétérotrophe et sur la 
stabilisation des performances (nitrification en particulier). 
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I. Abstract 
 
In this study the influence of a pre-anoxic feast period on the granular sludge formation in a 
sequencing batch air lift reactor is evaluated. Whereas a purely aerobic SBR was operated as a 
reference (reactor R2), another reactor (R1) was running with a reduced aeration rate and an 
alternating anoxic-aerobic cycle reinforced by nitrate feeding. The presence of pre-anoxic 
phase clearly improved the aggregates densification and allowed granular sludge formation at 
reduced air flow rate (SAV=0.6 cm s-1). A low sludge volume index (SVI30 = 45 mL g-1) and 
a high MLSS concentration (9-10 g L-1) were obtained in the anoxic/aerobic system compared 
to more conventional results for the aerobic reactor (MLSS=4 g L-1, SVI30=60 mL g-1). A 
granular sludge was observed in the anoxic/aerobic system whereas flocs were only observed 
in the aerobic reference even when supplied a high aeration rate (SAV=2.8 cm s-1). 
Nitrification was maintained efficiently in the anoxic/aerobic system even when organic 
loading rate (OLR) was increased up to 2.8 kg COD m-3 d-1. At the contrary nitrification was 
unstable in the aerobic system and drop at high OLR due to competition between autotrophic 
and heterotrophic growth. The presence of a pre-anoxic period positively affects granulation 
process via different mechanisms: enhancing heterotrophic growth/storage deeper in the 
internal anoxic layer of granule, reducing the competition between autotrophic and 
heterotrophic growth, promoting precipitation of mineral in the core of granule with pH 
increase. All these processes help to develop dense granular sludge at a moderate aeration 
rate. This tends to confirm that oxygen transfer is the most limiting factor for granulation at 
reduced aeration. Hence the use of alternative electron acceptor (nitrate or nitrite) should be 
encouraged during feast period for reducing energy demand of the granular sludge process.  
 
Keywords: aerobic granular sludge; SBR; anoxic phase; nitrification; denitrification; SBAR  
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II. Introduction 
 
In the last decade aerobic granular sludge process has been extensively investigated due to the 
promising interest of this technology for wastewater treatment. Different operating parameters 
have been identified in laboratory-scale studies for influencing granules formation in aerobic 
systems, such as the aeration rate, substrate feeding mode, organic loading rate, and settling time, 
etc. (Arrojo et al. 2004; Beun et al. 1999; Jiang et al. 2002; Liu and Tay 2002; Liu et al. 2004; 
McSwain et al. 2004; Morgenroth et al. 1997; Moy et al. 2002; Qin et al. 2004; Schwarzenbeck et 
al. 2004; Tay et al. 2001; Wang et al. 2004). However, mechanism of aerobic granules formation is 
not yet clear to date and process up-scaling still need further research (de Kreuk et al. 2007a; Liu 
and Tay 2004). This technology has been mainly evaluated with simplified conditions, for 
example, unique carbon source as substrate (acetate for most of the studies). Moreover, high 
aeration rate are commonly applied for improving granules formation which naturally leads to 
high energy consumption. Hence it is now necessary to evaluate feasibility of aerobic granulation 
for treatment of mixed organic compounds in economical operational conditions.  
 
Basically granular sludge formation can be explained by theories valuable for biofilms (van 
Loosdrecht et al. 2006). Influence of operating conditions on the biological aggregates properties 
can be synthesized by generic local phenomenon. For example it is demonstrated that bio-
interface property (filamentous, rough or smooth) is linked to the ratio between surface substrate 
transfer rate and maximal specific growth rate of microbial species (Picioreanu et al. 1998; van 
Loosdrecht et al. 1995). From that theory it comes that all the processes improving the surface 
transfer rate (high aeration, high substrate gradients) and reducing the growth rate (selecting 
slow-growing bacteria, growth on internal storage polymers) can help the dense and smooth 
granules to develop (de Kreuk and van Loosdrecht 2004; Liu et al. 2004). 
 
Sequencing batch airlift reactor (SBAR) and aerated column are commonly used to develop 
aerobic granular sludge. In most of the previous studies on aerobic granular sludge it is observed 
that a high aeration rate is necessary for the granular sludge formation. Most articles on aerobic 
granulation describe the aeration condition in terms of superficial air velocity (SAV) which is the 
aeration rate applied over the surface area of the reactor (a fraction of area for airlift). For 
example, Beun et al. (1999) showed that smooth granules formed at high SAV of 4.1 cm s-1 but 
stable granules did not form at lower SAV of 1.4 and 2.0 cm s-1. Tay et al. (2001) found that 
regular, rounder, and compact aerobic granules could be formed only above a minimal aeration 
rate (SAV=1.2 cm s-1). McSwain and Irvine (2008) observed that aerobic granules disintegrated 
into flocs when SAV was lower than 1.0 cm s-1. This conclusion is important because it means 
that granular sludge would be impossible to develop in a reactor without consuming a high 
energy via aeration. 
 
Most of the authors concluded that high shear force was the key point for developing aerobic 
granules. However as it was pointed out by McSwain and Irvine (2008), aeration rate plays two 
important roles in a bubble column or air lift reactor : first it imposes the hydrodynamic 
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conditions and secondly it controlled the oxygen transfer. Both these effects should be 
considered for improving the granular sludge process. 
 
First elevated aeration rate imposes high hydrodynamic shear force and significant mixing. First it 
is known that high mixing reduce the resistance to the substrate transfer in the liquid boundary 
layer at the granule surface. Renewing liquid layer at the biofilm surface should encourage 
substrate transfer and hence smooth and dense aggregates. Moreover high shear force is 
considered to encourage erosion of aggregates, the surface detachment leading to a smooth 
surface. It is also reported that more exopolymeric substances are secreted by bacteria under high 
shear force. For these reasons, high shear force was believed to favor the formation of dense 
aerobic granules (Tay et al. 2004). However the physical forces on the granule surface depend on 
other complex phenomenon including pressure and shear force due to particle collision 
(McSwain and Irvine 2008). On the other hand, as high shear force generates high surface 
detachment, it can reduce the local micro-organism retention time (SRT) at the surface. This 
gives an advantage for the rapidly-growing bacteria which is not positive for granular sludge 
formation as it was shown for example that the presence of slow-growing nitrifying bacteria 
improves the granule formation (Liu et al. 2004). 
 
Secondly high aeration rate imposes an elevated dissolved oxygen (DO) concentration and the 
DO level is often closed to maximal saturation level in reactor for most of the studies on aerobic 
granular sludge. This significant role of dissolved oxygen was recently pointed out by McSwain 
and Irvine (2008): authors showed that granules could not form at a dissolved oxygen 
concentration less than 5 mg L-1 in a SBR with a static fill and a SAV of 1.2 cm s-1. At the 
contrary granules formed at the same SAV but at a DO level of 8 mg L-1. In addition granular 
sludge seems to be sensitive to rapid change in DO level when developed in a given condition. In 
the work of Mosquera-Corral et al. (2005), granular sludge developed at 100% of saturation 
becomes unstable when oxygen saturation was decreased to 40%. However, it seemed that high 
DO concentration is not necessarily a decisive condition on the formation of aerobic granules 
(Liu and Tay 2004). For example, aerobic granules have been formed in SBR at DO 
concentration as low as 0.7 to 1.0 mg L-1 (Peng et al. 1999). It should be pointed out that in this 
case the granular sludge had an active nitrification activity and more than 60% of nitrogen was 
denitrified. More recently, dense granular sludge with a SVI of 20 mL g-1 was developed at DO 
closed to 2 mg L-1 (25% of saturation) as nitrate was provided to the system (Wan and Sperandio 
in press). It was pointed out that anoxic respiration and growth can replace aerobic growth inside 
the aggregate if alternative electron acceptors (nitrate or nitrite) are supplied to heterotrophic 
biomass. As a consequence it can be assumed that stable granule could be obtained at moderate 
DO if an efficient nitrification produces nitrate or nitrite which can be used in the central part of 
the granule as electron acceptor. In that sense granular sludge formation could benefit from 
simultaneous nitrification/denitrification (SND) which is commonly observed in granulation 
process (Beun et al. 2001; de Kreuk et al. 2005a; Mosquera-Corral et al. 2005; Xavier et al. 2007). 
Accordingly nitrification is favorable to granular sludge formation in two ways: first nitrifiers are 
slow-growing bacteria supporting aggregate densification (Liu et al. 2004), and secondly 
nitrification provides a secondary electron acceptor for anoxic growth in the inner part of granule 
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(Wan and Sperandio in press). Consequently, it could be assumed that alternating anoxic and 
aerobic conditions impacts granular sludge development because it determine the respective 
growth of autotrophic and heterotrophic biomass as well as nitrification and denitrification. 
However the influence of pre-anoxic period on aerobic granular formation has not been clearly 
demonstrated until now, and this is actually the objective of this work. 
 
Here two sequencing batch airlift reactors were operated in parallel in order to explore different 
aeration strategies, evaluating the impact of anoxic growth on granular sludge formation. One 
reactor (R1) was operated at reduced aeration rate and alternating anoxic/aerobic condition was 
imposed in the middle of the working period with a complementary nitrate feeding. The second 
reactor (R2) was operated in strictly aerobic condition with intense aeration. Both the two 
reactors were statically fed with synthetic influent composed of four organic compounds and 
operated with a growing organic loading rate (OLR) from 1.4 to 2.8 kg COD m-3 day -1. Results 
are presented in order to discuss the links between nitrification/denitrification processes and 
granular sludge properties. 
 
 
III. Materials and methods 
 
III.1 Experimental set-up.  
 
The experimental set-up included two parallel Sequencing batch airlift Reactors (Figure 3-7) each 
with a working volume of 17 L (internal diameter = 15 cm, total height = 105 cm, H/D ratio = 
7). A plate baffle (length: width = 83:15 cm) placed vertically in the middle of the reactor divided 
the column into two zones: raiser and down comer. Air was introduced through a fine bubble 
aerator (Dbubble = 3.0±0.2 mm) at the bottom of the reactor, which realized the circulation of the 
fluid. Gas flowmeters and electric vales were applied to control the flow rate, imposing  the 
superficial air velocity. Influent (for 3 days) was stored in a stirred tank (150 L) at 4 ºC. It was fed 
to the bottom of the column as aeration was stopped (static fill). The effluent was withdrawn 
from the middle of the reactor which ensures a volumetric exchange ratio of 47 %. The pH 
probe and DO probe (WTW TriOxmatic 701) were installed online and the data were gathered 
every 30 s by computer. pH naturally fluctuated in the reactors during normal cycle (from 7.5 to 
8.5) and it was only adjusted when reaching less than 7.0 or more than 8.5 by dosing either 1 N 
NaOH or 1 N H2SO4. An automatic SBR program controls the operations of all the pumps and 
electric valves. The reactor temperature was maintained at about 20oC with a water jacket. 
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Figure 3-7 Schema of the SBAR process 
 
III.2 Substrate composition and seed sludge 
 
The two reactors (R1 and R2) were fed by a synthetic wastewater composed of four mixed 
organic compounds: glucose, ethanol, sodium propionate and sodium acetate. Each of them 
contributes to 25% of total COD. Initial COD concentration was 750 mg L-1 and increased to 
1000 mg L-1. Ammonium was present in the wastewater as NH4Cl in order to maintain a ratio 
COD/N-NH4 of 20. Essential elements and trace solutions were supplied (Wang et al., 2004). In 
addition, sodium nitrate (100 mg N L-1) was only added to the influent of the first reactor (R1) in 
order to guaranty anoxic condition (no anaerobic) even in the case of a low nitrification. This has 
obviously the consequence to intensify denitrification and to exacerbate the influence of anoxic 
phase.  
 
The first reactor was inoculated with a 10 L of conventional activated sludge (MLSS of 4.5 g L-1, 
SVI30 of 172 mL g
-1) from the aeration tank of a local municipal wastewater treatment plant. After 
12 days of stabilization, half volume of suspended liquor from R1 was added to R2 for starting 
the two parallel systems. 
 
 
III.3 Operating conditions  
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The entire experiment could be separated into 4 phases: period I (day 1-37); period II (day 38-
79); period III (day 80-175) and period IV (day 176 – 255). The aeration strategies are shown in 
the Figure 3-8. 
 
Period I and II are starting phases during which aeration was similar in both reactors. The 
aeration rate increased stepwise from the moderate aeration rate (SAV=0.8 cm s-1) to the high 
aeration rate (SAV=2.2 cm s-1) during the phase II. During these two phases, the two parallel 
systems (R1 and R2) were operated with the same SBR mode, which included 4 cycles a day, one 
cycle being composed of four phases: static fill (30 min.), reaction (aeration of 4.5 h), settling (30 
min.) and effluent withdrawal (30 min.).  
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Figure 3-8 Comparison of aeration condition for both reactors: R1 (left) and R2 (right) 
 
During the period III, the reactor R2 worked with a strict aerobic reaction and a high aeration 
rate, imposing a SAV of 2.83 cm s-1 which is supposed to be optimal for granule formation (Tay 
et al., 2001). Settling and effluent withdrawal were also reduced to 10 min each, considering that a 
slight selection would help granular sludge to form. However selection of particle was deliberately 
poor (settling time is typically less than 5 min in granular sludge process) in order to observe a 
progressive transformation of flocs into granules and compare the dynamic in both the reactors. 
 
In comparison during the period III, the reactor R1 worked under reduced aeration rate 
(SAV=0.60 cm s-1). And an anoxic mixing phase was introduced in the SBR cycle from day-120 
(for 30 min., immediately after the static fill cycle by supplying nitrogen gas instead of air at the 
same gas flow rate). The settling time and the withdrawal time were kept constant.  
 
After a stabilizing period, at period IV, the loading rate was increased by means of a reduction of 
total cycle time from 360 to 240 min. (from day-175). Globally for both reactors loading rate was 
increased two times during the study: by 25% in period III by an increase of concentration (R1 
from day_ 120 and R2 from day_80), and by 50% at period IV through the reduction of cycle 
duration. The pre-anoxic phase duration was adjusted to 20 min. for the reactor R1 during period 
IV in order to keep the aerobic/anoxic time ratio constant. 
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III.4 Analytical methods 
 
COD, Mixed Liquid Suspended Solids (MLSS) and Mixed Liquid Volatile Suspended Solids 
(MLVSS) were measured, using the standard methods respectively: AFNOR NFT 90-101, 
AFNOR NFT 90-105, AFNOR NFT 90-106 (Standard methods, 1994). Since the COD 
measurement was influenced by nitrite (oxidized into nitrate), the COD value was corrected in 
order to estimate the oxygen demand only due to the organic substance as following:  
 
[ ] NOtotalnitritestotal MMNONCODCODCODCOD 225.0 −−=−=   Equation 3.4 
 
Nitrate and nitrite were analyzed with a Flow Injection Analyzer System (NFT 90-012 and NFT 
90-013). Ammonium and Total Kjeldahl Nitrogen (NTK) concentrations were measured, with 
the respective standard methods: AFNOR NFT 90-015, NFT 90-110. Sludge Volume Index 
(SVI) was gauged in a 1000 mL graduated cylinder with the sludge sample taken from the mixed 
liquor at the end of the aerobic phase. SVI5 and SVI30 were respectively measured after 5 min and 
30 min. The observations of aggregates morphology were carried out by light microscopy and 
binocular objective. Particle size distributions of the aggregates were analyzed with laser 
diffraction technique (Mastersizer, Malvern 2000, UK). 
 
A. Mass balance  
 
Incoming COD was considered to be transformed into three fractions: assimilated COD into 
biomass, mineralized COD to CO2 and residual COD in the outlet:  
CODinlet = CODassimilation + CODmineralisation + CODoutlet  Equation 3.5 
 
COD was supposed to be oxidized in anoxic or aerobic conditions: 
CODmineralization  = CODanoxic + CODaerobic     Equation 3.6 
 
Nitrogen components were supposed to be transformed via assimilation by biomass, nitrification 
and denitrification. Incoming ammonium was converted into three fractions: assimilated by 
biomass, nitrified and outlet. Nitrogen assimilated to biomass is expressed as following:  
 
Nassimilation = fN × (∆X V + VSSoutlet Q)      Equation 3.7 
 
Nitrogen fraction of the sludge (fN) was assumed to be constant during all the study and equal to 
0.1 mg N mg-1 VSS (Lee et al., 2007). This value was confirmed by TKN and MLVSS 
measurements during the study. 
 
The incoming nitrate (for R1) and the nitrogen oxides (supplied by nitrified ammonium) were 
converted to two fractions: denitrified nitrogen (as N2) and outlet (Nitrate + Nitrite). Hence, 
overall nitrogen balance becomes: 
 
N-NH4inlet +N-NO3inlet = Ngas + N-NOx outlet + Nassimilation + N-NH4 outlet Equation 3.8 
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Based on the equation 3.8, denitrified nitrogen was estimated as Ngas. 
Considering the amount of nitrite and nitrate reduced by denitrification, the fraction of COD 
oxidized in anoxic condition was estimated. As it was not possible to know if nitrification was 
always carried out to nitrate or if nitrate build up occurs, two extreme assumptions were 
considered: i) ammonium was only nitrified to nitrite and nitrite was denitrified to nitrogen gas; ii) 
ammonium was completely nitrified to nitrate and after was denitrified to nitrogen gas. 
Therefore, accordingly the consumption of organic substrate by this denitrification could be 
calculated as the following: 
 
i) CODanoxic = 2.86 Q (N1-N2) - 1.71 Q N3 + 1.71 FN    Equation 3.9 
ii) CODanoxic = 2.86 Q (N1-N2) - 1.71 Q N3 + 2.86 FN             Equation 3.10 
 
Where Q is the flow rate of effluent, L d-1, N1 is the nitrate concentration in the influent, mg N L
-
1, N2 is the nitrate concentration of the effluent, mg N L
-1, N3 is the nitrite concentration of the 
effluent, mg N L-1, FN is the nitrified nitrogen, mg N d
-1. 
Nitrification and denitrification efficiency were calculated as following: 
 
η (%)= (N-NH4inlet -N-NH4outlet - Nassimilation) / (N-NH4inlet - Nassimilation)         Equation 3.11 
η (%)= (Ngas) / (N-NH4inlet +N-NO3inlet - Nassimilation)             Equation 3.12 
 
IV. Results  
 
IV.1 Suspended solids  
 
Figure 3-9 showed the evolution of the suspended solid concentrations in the mixed liquor of R1 
and R2 and in the effluents coming out both reactors through the whole course. During the 
starting period (phase I) and the high aeration period (phase II), the sludge concentrations (MLSS 
and MLVSS) of the two reactors were relatively similar and in the conventional range observed 
(2-3 g L-1) for activated sludge process. The concentration of suspended solid (SS) in the effluent 
of the two reactors was irregular and kept at a relatively high level (Mean value of 0.208 g L-1 and 
0.252 g L-1 respectively in R1 and R2). 
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Figure 3-9  Evolution of suspended solids during the different periods. (a) MLSS (■) and 
MLVSS (□) in R1; MLSS (●) and MLVSS (○) in R2; (b) SS (■) of the effluent from R1 and SS (○) 
of the effluent from R2. 
 
At the phase III, when aeration was reduced in R1 (0.62 cm s-1 at day-80) the biomass 
concentration accumulated to 4 g L-1 and up to 9 g L-1 after pre-anoxic phase was introduced in 
the operating cycle (day-120). This biomass accumulation was associated to a reduction of the 
sludge volume index (see below) which means that the settling ability in R1 was impressively 
improved. At the middle of this stage, small and dense particles (granules) were first found in the 
R1 by microscopic observation. As the volume occupied by the sludge blanket was decreased, 
suspended solids did not rise in the effluent and a small amount of sludge loss was observed in 
the effluent from R1 from day-120 to day-175 (SS = 47±41 mg L-1). It should be pointed out that 
SS loss was here the unique wasted sludge and then controlled the MLSS as well as sludge 
retention time. MLSS accumulated in the reactor R1 until the sludge blanket (after settling) 
reached the middle of the reactor and then SS started to withdraw. Then SS in the effluent 
increased and stabilized around 319±159 mg L-1. In phase IV, matured and stable granules 
existed in R1 and the MLSS fluctuated around 9 g L-1.  
 
In comparison with R1, the biomass concentration of R2 increased much more slowly. During 
the entire period, significant biomass withdraw with rising sludge in effluent was observed. SS in 
the effluent from this reactor fluctuated from 200 to 500 mg L-1, maintaining a relatively short 
RESULTATS : Partie II 
 
 134 
sludge age varying from 3 to 8 d (Table 1). During the period III under the high aeration rate (2.8 
cm s-1) and low settling time (10 min.) MLSS first decreases to less than 2 g L-1. It finally increased 
slowly as the organic loading rate increased, and reached 4 g L-1 at the end of the study after 250 
d. Eventually, aerobic granule did not appear in this reactor as expected. 
 
Finally the comparison of suspended solids in both reactors clearly indicated that reduction of 
aeration combined with the alternating anoxic/aerobic conditions had a positive impact on the 
sludge retention and accumulation in the reactor R1. 
 
IV.2 Nitrogen removal  
 
Figure 3-10 presents the typical profiles of nitrogenous forms and DO in the reactors R1 and R2 
during batch cycles at period III (i), III (ii) and IV. Batch cycles are classically composed of a 
“feast” period (excess of organic matter measured as COD) followed by a “famine” period 
(nitrification and endogenous activity or degradation of internal storage compounds like PHB). 
Depending if the cycle is fully aerobic or anoxic/aerobic, the “feast” period is aerobic or anoxic. 
At the contrary “famine” period is apparently aerobic and it can be divided into two periods: a 
first phase with high activity due to nitrification of ammonia and probably stored organic carbon 
source oxidation and a second phase with low activity associated to endogenous respiration and 
partial nitrification of nitrite.  
 
As a consequence in purely aerobic cycle with a constant aeration rate, DO showed a three step 
profile, resulting from a balance between oxygen uptake rate (OUR) and oxygen transfer rate. On 
day-199 (Figure 3-10), typical nitrogen species profiles are presented in reactor R1 at the final 
stage when a pre-anoxic phase was maintained in the beginning of the cycle. During this anoxic 
phase (20 min.), nitrate dropped from 25 to 7 mg N L-1, the nitrite was less than 2 mg N L-1 and 
COD fall from 210 to 100 mg L-1 (not shown). Denitrification mainly occured during this phase 
(∆N/∆t = 106 mg N L-1 h-1). In addition a simultaneous nitrification/denitrification (SND) was 
also observed during the first 80 min. of aerobic phase. Total nitrogen removal rate is closed to 
17 mg N L-1 h-1 whereas ammonium uptake rate (AUR) was around 11.6 mg N L-1 h-1 in this 
period. It shows that half the nitrate or nitrite produced by nitrification was internally 
denitrified.After ammonia depletion, during the last hour, a bending point is observed on the DO 
profile (DO stabilized to a higher value) due to a sudden reduction of the OUR. Then no more 
TN removal is observed, which means that denitrification did not occur anymore in the center of 
aggregates whereas oxidation of nitrite into nitrate was observed. 
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Figure 3-10  Measured cyclic profiles of DO (–), TN (····), NO3
- (∆), NO2
- (◊) and NH4
+ (■) 
during six cycles on day-107, 129 and 199, in R1 and R2 
 
Figure 3-11 showed ammonium, nitrate and nitrite concentrations in the effluent of both reactors 
R1 and R2. Because COD/N-NH4 ratio was kept at a relatively high level (20) during the major 
part of the study, ammonium was significantly removed by heterotrophic biomass assimilation. 
However nitrification was necessary for reaching a total removal of ammonium.  
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In the reactor R2 (aerobic) during the periods I and II nitrification was correct and ammonium 
was not detected in the outlet. However when increasing the aeration rate (900 L h-1) and 
reducing the settling time (10min.) from day 80, the nitrite and ammonium began to accumulate 
due to a decrease of nitrification rates. After a total disappearance of nitrite and nitrate, 
ammonium accumulated transiently up to 40 mg N L-1 (due to a periodic increase of inlet 
ammonium) and then stabilized at 15 mg N L-1. Nitrogen balance and nitrification rates (less than 
4 mg N L-1 h-1) here suggested that ammonium was mainly eliminated by biomass assimilation. 
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Figure 3-11  Evolution of nitrogenous compounds of the effluent in R1 (A) and R2 (B) 
 
In opposition, no ammonium was detected during the overall study in the effluent from reactor 
R1. Nitrification was stable and efficient during the first phases I and II but also at the phases III 
and IV during which the ammonium uptake rate impressively increased (Table 3-2). 
 
During the phases I and II (starting and high aeration periods), nitrate and nitrite were kept at a 
relatively high level in the effluent. This was due to unsufficient denitrification for removing 
either the nitrate fed to the reactor and the nitrite or nitrate produced by nitrification. At phase 
III, the nitrate and nitrite concentration dropped sharply from 66 to 26 mg N L-1 and from 40 to 
0 mg N L-1 respectively due to the alternating anoxic/aerobic condition. The nitrate 
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concentration in the effluent continued to decrease under 10 mg L-1 and the nitrite concentration 
increased from 1 to 7 mg L-1 in the last period. As shown on the Figure 3-10 and Figure 3-11, 
pre-denitrification followed by SND allowed removing the quasi totality of nitrate and nitrite 
during the phase IV.  
 
Table 3-2 Mass balances and performance parameters 
Phase III 
Reactor Parameter 
Phase I 
(1-37) 
Phase II 
(38-79) (81-
120) 
(121-
175) 
Phase IV 
(176-255) 
F:M (kg COD kg-1 MLVSS d-1) 0.63 0.52 0.41 0.22 0.35 
Yobs ( d
-1) 0.309 0.226 0.181 0.119 0.254 
Apparent estimated SRT (d) 5 9 14 39 11 
CODmineralissation/CODtotal (%) 78 81 85 92 81 
CODassimilation/CODtotal (%) 21 15 12 6 17 
CODanoxic/CODmineralized (%) 13 20 18 43 45 
R1 
Nitrified ammonium loading rate 
(g N m-3 d-1) 27.5 39.8 46.3 77.3 98.4 
F:M (kg COD kg-1 MLVSS.d-1) 0.60 0.82 1.21 0.82 0.92 
Yobs (d
-1) 0.216 0.259 0.278 0.278 0.396 
Apparent estimated SRT (d) 8 5 3 5 3 
CODmineralissation/CODtotal (%) 83 77 78 77 70 
CODassimilation/CODtotal (%) 15 17 19 18 27 
CODanoxic/CODmineralized (%) 6 8 5 10 0 
R2 
Nitrified ammonium loading rate 
(g N m-3 d-1) 40.4 35.5 33.6 58.7 0 
 
Table 3-2 shows the results of mass balances calculation on both reactors during the different 
operating phases. Considering the mean value of suspended solids in each phase, apparent sludge 
retention time was estimated. Except for the starting period, the SRT of R2 was equal or less 
than 5 days. It apparently decreased to 3 days at phase III which is insufficient for maintaining 
correctly slow-growing nitrifying bacteria. In the case of reactor R1, SRT was clearly higher 
thanks to the high MLSS and the reduced sludge volume index. SRT reached more than 10 days 
during all the phases except phase I and II, and it especially increased during period III (up to 39 
days) when granules appeared in the system. Concomitantly, observed excess sludge yield (Yobs) 
severely decreased in reactor R1 and reached values 36 % lower than those observed in the 
reactor R2. This could be explained simultaneously by increase of SRT, increase of anoxic 
heterotrophic growth (which produces 20% less sludge than aerobic one) and growth of a biofilm 
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on aerobic granules (which generally is considered to produce less sludge than flocculated 
biomass).  
 
Considering the formation of aerobic granule from the phase III, the means local cell retention 
time was different and difficult to estimate due to the different density of biomass (mixed flocs 
and granules) in the reactor R1. The sludge was divided into flocculated biomass with relatively 
small retention time and granular biomass with high retention time. 
 
The utilization of COD for the denitrification was estimated from COD and nitrogen balance. It 
allows estimating the fraction of COD used in anoxic growth compared to the total mineralized 
COD. Compare to R2 (purely aerobic), anoxic growth constituted in the reactor R1 18-20% of 
the heterotrophic biomass growth during period II and the beginning of period III. It increased 
up to 43-45% in period III (end) and period IV due to strengthening the denitrification after the 
anoxic period was introduced. 
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Figure 3-12 Evolution of organic loading rate (■), nitrification (▒) and denitrification (█) removal 
efficiencies in both reactors R1 (A) and R2 (B) 
 
Figure 3-12 showed the evolution of the nitrification and denitrification efficiency in both 
reactors at the different phases as well as the increase of loading rate. Concerning the reactor R2, 
nitrification efficiency clearly declined as the organic loading rate (OLR) increase, probably due to 
the strong competition between autotrophic and heterotrophic bacteria growth. A first decline is 
observed at phase III as OLR increased from 1.4 to 1.8 kg COD m-3 d-1. Finally nitrification 
totally disappeared during the last period of the study as OLR increased up to 2.8 kg COD m-3 d-
1. A part of the nitrified nitrogen was denitrified in the reactor R2 probably during the wastewater 
feeding phase. 
 
At the contrary, in the reactor R1 the nitrification efficiency was always maintained at 100% even 
during the period IV when the OLR reached 2.8 KgCOD.m-3.d-1. Denitrification increased from 
20% with aerobic cycle (phase I and II) to 80-90 % with alternating anoxic/aerobic conditions 
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(phase III and IV). This result demonstrated that the anoxic phase help the nitrification to 
maintain at high OLR when competition between autotrophic and heterotrophic growth became 
critical. 
 
IV.3 Sludge properties 
 
Evolution of aggregates properties was followed by microscopic observation (Figure 3-13) as well 
as particle size distribution measurement (Figure 3-14). In both reactors during the first two 
periods similar flocs were observed and laser diffraction technique indicated a mean size around 
100 µm for both systems. During the phase II, at high aeration rate, a population of small 
aggregates (10-20 µm) was observed. It was probably due to high shear stress which generates 
particle detachment. 
 
Concerning R2, during phases III et IV, flocs structure did not change significantly, except a 
slight reduction in the size. Indeed when increasing the aeration rate and reducing the settling 
time, the mean particle size decreased (mostly in a range from 20 to 100µm). Thus in the aerobic 
system (R2), the flocs were observed to be fragile (not shown), i.e. easily broken under a higher 
shear stress. 
 
Phase I Phase II Phase III Phase IV 
 
 
Figure 3-13 Microscopic observations in the two bioreactors R1 (top) and R2 (bottom) during 
the different periods (I-IV) (bar: 200 µm) 
 
Compared with R2, the aggregates in R1 began to be much more compact from the phase III. 
Small and dense particles (granules) were found, some of them with a black core in the centre 
(Figure 3-13).  In the last stage, the big and matured granules were observed with a large amount 
of protozoa on the surface. A co-existence between floc-like aggregates and granules was clearly 
stabilized in the reactor R1 during all the period IV. 
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The particle size distribution of the sludge in R1 was relatively stable during the phase III after 
the aeration rate went down and the anoxic period was introduced. It shows that densification of 
the particles first occurred before the growth of granules. Then progressively the particle size 
distribution showed a bimodal curve with an increase of the mean size for both the two particles 
populations. On day-255 (Figure 3-14), the two peaks were clearly observed, in which the floc-
like aggregates diameter were of most abundant diameter 150 µm, while the granule-type 
aggregates of 700 µm. Figure 3-15 illustrates the final structure of hybrid sludge observed in R1, 
simultaneously composed of granules and floc-like particles. A specific study on particles 
cohesion was performed on this sludge (Wan et al. submitted), demonstrating that both floc-like 
aggregates and granules have a strong resistance to shear force in comparison with the fragile 
flocculated biomass coming from R2. It means that anoxic respiration (and growth) also 
improved the strength of both floc-like aggregates and granules, whereas strictly aerobic 
respiration and growth led to more fragile aggregates. 
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Figure 3-14 Evolution of particle size distribution for the two reactors on different phases 
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Figure 3-15 Microscope of the mixed aggregates on day-231 
 
Figure 3-16 showed the evolution of the sludge volume index (SVI) in both reactors during the 
entire period. SVI indicate the settling performance of the activated sludge and the volume of the 
sludge blanket which depends on particles compactness. Recently, SVI5 combined with SVI30 was 
proposed to be the indicator of granular sludge (de Kreuk et al. 2005b; Schwarzenbeck et al. 
2004): 
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Figure 3-16 - Evolution of SVI5 and SVI30 in the both reactors 
 
RESULTATS : Partie II 
 
 142 
For the reactor R2, the SVI values were not stable during the phase I and phase II, SVI30 was 
around 170 mL g-1, and SVI5 around 250 mL g
-1. Due to the higher aeration rate combined with 
the short settling time (10 min.) and short withdrawal time (10 min.), SVI start to decrease 
significantly after 140 d as a result from particles selection. Values were still unstable until the end 
of the working period and SVI30 reached 60 mL g
-1 whereas SVI5 varied from 110 to 160 mL g
-1.  
 
In the opposition, for the reactor R1 the SVI was much more stable. SVI30 was around 125 mL g
-
1 under aerobic conditions (phase I and II), and began to decrease when aeration rate decreased 
(from day-80). After alternating anoxic/aerobic condition was maintained (from day-120), SVI5 
and SVI30 improved sharply and SVI30 achieved 45 mL g
-1 with an appearance of aerobic granule. 
The value of SVI30 had kept constant over 100 d. SVI5 was around 85 mL g
-1. 
 
As small flocs co-existed with the granules in the reactor R1 the SVI could not continue to be 
improved. SVI5/SVI30 ratios of the hybrid sludge were stabilised around 2 as due to the small 
flocs. When granules were isolated from the flocs by a short selective settling period of 5 min., 
SVI30 and SVI5 were respectively equal to 19 and 20 mL g
-1. SVI5/SVI30 Ratio was then close to 1 
as it is conventionally reported for pure granular sludge. 
 
V. Discussion 
 
V.1 A positive effect of anoxic phase on nitrification 
 
Whereas nitrification was lost in the strictly aerobic reactor R2 (as OLR was increased), nitrifying 
biomass was efficiently maintained in R1 in which anoxic growth of heterotrophic bacteria was 
encouraged by pre-anoxic phase and nitrate feeding. It is explained by the fact that anoxic growth 
of heterotrophic bacteria can reduce the strong competition between heterotrophic and 
autotrophic bacteria commonly occurring at high loading rate. Basically heterotrophs and 
autotrophs compete for oxygen and space in the aerobic granule. Nitrate respiration of 
heterotrophic bacteria, if encouraged, allows them to grow deep inside in the aggregate without 
oxygen. We supposed that this mechanism helps the slow-growing bacteria to develop near the 
surface. As shown by batch kinetics, nitrification rate became higher in R1 when the COD was 
previously removed in the anoxic phase. Moreover the increase of bioflocs density and MLSS led 
to SRT increase which clearly improved the nitrification stability. The positive role of nitrification 
on the granule formation (Liu et al., 2004) is here a first possible explanation of the better 
granular sludge formation in the reactor R1 compare to R2. 
 
No granular sludge but only flocculated biomass in the reactor R2 in which high aeration rate 
(and shorter settling time) was maintained during more than 200 days. Even if the SVI 
progressively decreased to very good values (60 mL g-1), the properties of aggregates were 
definitively not those of granular sludge but small and easily breakable flocs. In this purely 
aerobic system (R2), a high competition was imposed on oxygen between nitrifying bacteria and 
heterotrophic biomass. The fact that low sludge retention time was maintained (due to significant 
sludge loss) concomitantly with high shear stress could explained why nitrifying bacteria were 
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progressively loosen. The negative impact of high shear stress on nitrifying species growth in 
biofilm was described in literature (Morgenroth and Wilderer, 2000). Maintaining a high surface 
detachment on the particles reduces the local SRT which is clearly unfavorable for slow-growing 
bacteria. Moreover the competition for oxygen between heterotrophic and autotrophic bacteria 
became very important at OLR higher than 2 kg COD m-3 d-1. This value was reported as a 
threshold value in the modeling study of de Kreuk et al. (2007b). 
 
It was demonstrated in previous works that aerobic granulation was encouraged by selecting slow 
growing bacteria whereas microbial population with high growth rate led to filamentous structure 
(de Kreuk and van Loosdrecht, 2004). It was actually reported by (Liu et al., 2004) that the slow-
growing nitrifying bacteria could improve the stability of aerobic granules. Due to a maximal 
growth rate ten times lower than heterotrophic bacteria, nitrifying organisms developed 
aerobically at the surface of granule can make the bioaggregate more dense and smooth. 
Therefore, the loss of nitrifying bacteria was probably detrimental to densification of aggregates 
in R2. 
 
As only fast-growing heterotrophic biomass was progressively selected in R2, granular sludge 
formation became critical. Granules formation would be probably encouraged only if a strong 
selection by short settling time had been performed (which was not the case). The aerobic growth 
of heterotrophic bacteria on readily carbon sources (glucose, acetate, propionate and ethanol) 
associated to the high OLR led to the selection of high specific growth rate in R1, which is 
detrimental to granule formation. Internal carbon storage (in PHB-like molecule) could reduce 
the heterotrophic growth rate (de Kreuk et al., 2005b) and help the formation of granule. Storage 
is supposed to be encouraged by the feast-famine regime imposed in SBR mode. However, 
except if Polyphosphate Accumulating Bacteria (PAO) or Glycogen Accumulating Bacteria 
(GAO) are present (Lemaire et al., 2008), oxygen or nitrate are necessary electron acceptors for 
internal cellular storage to occur. In this study no phosphate over-accumulation was detected (by 
phosphate measurements) which leads us to think that no PAO was present. As the dissolved 
oxygen probably limited heterotrophic bacteria growth, maybe it also limited the storage of 
internal carbon reserve. 
 
V.2 A positive role of anoxic hetetrophic growth on aerobic granulation 
 
During the first phases of the study (period I and II), as the reactors were similarly operated, 
nitrate presence in the reactor R1 had a slight positive impact, i.e. reducing and stabilizing the 
SVI to lower values compare to R2. Our previous work xxx demonstrated that the presence of 
nitrate favored the densification of aggregates at a lower dissolved oxygen concentration (DO = 
1.8±0.8 mg L-1). Nitrate concentration can then diffuse in the inner part of the aggregate and 
promote heterotrophic growth in a dense and deep structure. In the current study in the two first 
phases, this impact was not as high as in the previous work because DO in the bulk was here 
clearly higher (over 5 mg L-1) and inhibited denitrification. 
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Effect of anoxic growth was especially significant during the phase III when air flow rate was 
reduced and above all when the alternating anoxic/aerobic condition was introduced in R1. 
Indeed in purely aerobic system, the dissolved oxygen limitation during the feast period is a 
critical issue for granular sludge formation when aeration rate is low. As shown by McSwain and 
Irvine (2008) granular sludge can be destabilized even if oxygen is maintained as high as 5mg/L. 
Here our results demonstrated that imposing an anoxic feast period (if nitrate are not limiting) is 
definitively a possible way to help granule formation at low aeration rate. Denitrification 
efficiency improved from 24% to 90% by means of pre-denitrification during anoxic period on 
one hand and SND during aerobic period on the other hand. At the same time reduction of SVI 
and increase of MLSS both results from the development of compact bioaggregates and granules. 
The fraction of anoxic degradation of organic substrate was increased from 20% to 45% which 
probably lead to the growth of heterotrophic biomass deeper in the granule. Indeed as DO is 
limited by saturation limit, oxygen is removed in the first layer of the bioaggregates. In opposition 
nitrate can reach high concentration in the bulk, up to 30 mg N L-1 during anoxic period as 
shown by Figure 3-10. Moreover nitrate has a high electron acceptor equivalent compared to 
oxygen (2.86 g O2 g
-1 N-NO3). Hence nitrate diffuses deeply in the aggregate and can be used by 
heterotrophic biomass as oxygen is depleted. For the same specific COD removal rate, the 
penetration depth of nitrate at 30 mg N L-1 is 8 times higher than those of oxygen at 8 mg L-1 
(Wan and Sperandio in press). 
 
Figure 3-17 shows schematic diagram of species profiles which are assumed inside a granule 
during the SBR cycle with anoxic-aerobic alternating conditions. “Feast” period is imposed 
during the anoxic phase. Nitrate and nitrite are especially degraded during the feast phase at a 
maximal rate thanks to the readily biodegradable carbon sources. Due to a high penetration depth 
for COD and nitrate, the heterotrophic respiration and growth in the inner layers is then 
encouraged. This probably also encourages the anoxic storage of organic compounds in the cells 
which are in the internal layer of the granule. Afterward aerobic “Famine” period is first 
composed of a phase with high nitrification and internal denitrification (SND). Due to high 
OUR, oxygen diffused only in the surface layers during this phase whereas anoxic growth takes 
place in the inner part (consuming the stored compounds). Finally a third phase is observed after 
ammonium depletion. Due to low OUR, oxygen diffuses deeper in the granule and inhibits 
denitrification.  
 
Considering these different mechanisms, it can be concluded that alternating anoxic feast-aerobic 
famine conditions allows that organic matter is preferentially degraded in the inner part of the 
granule. This phenomenon probably explains the positive impact on sludge properties. Whereas a 
high aeration rate (and low settling time) was documented to favor the aerobic granulation (Beun 
et al. 1999; McSwain and Irvine 2008; Tay et al. 2001) here granular sludge were developed more 
rapidly in the reactor with lower aeration rate (SAV=0.6 cm s-1) thanks to the anoxic respiration 
and growth enhancement. 
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Figure 3-17 Schematic profile of substrates inside a granule during anoxic/aerobic SBR cycle 
 
V.3 Denitrification in the inner part of granule could enhance precipitation  
 
A relatively high pH (around 9.0) is considered as the key factor in enhancing the precipitation 
potential for calcium carbonate, calcium phosphate and magnesium ammonium phosphate 
(Daumer et al. 2007; Tarre and Green 1994). A pH increase can lead to increase in the ionic 
products and precipitation occurs when it becomes higher than the solubility product (Beun et al. 
1999). For example Yilmaz et al. (2008) observed that struvite saturation and precipitation was 
probable in granular sludge in an enhanced phosphorus removal process by estimating the 
struvite ionic product during a batch cycle.  
 
Internal precipitation of mineral is a process which could contribute to aggregate densification 
and granule formation. Several studies (Jiang et al. 2003; Ren et al. 2008; Tsuneda et al. 2004; 
Wang et al. 2007; Yu et al. 2001) showed that divalent metal ions, such as Ca2+ and Fe2+ could 
also enhance the aerobic granulation. A high amount of calcium was observed in the core of 
aerobic granule due to precipitation and polymers complexation. In the work of Wang et al. 
(2007), the acetate-fed aerobic granules was documented to own a high concentration of calcium 
due to the acetate oxidation. Indeed aerobic growth with acetate consumes a proton and 
increases the pH value. Moreover, the crystallized calcium carbonate (CaCO3) core was clearly 
demonstrated in the acetate-fed granule with a mean radius larger than 0.5 mm by Wang et al. 
(2007). Yang et al. (2008) also found that bacterial granules had a compact structure with a high 
alkalinity from the addition of NaHCO3 to the effluent.  
 
It is stated that a high pH could enhance the precipitation potential in the case of denitrifying 
granular sludge formation (Bhatti et al. 2001). Since the denitrification reaction systematically 
consumed protons (whatever the carbon source), it naturally led to pH increase. It means that 
internal pH gradient is imposed into the aggregates matrix when anoxic reaction occurs in the 
center. In our experience, pH reached 8.5 during the anoxic period, but it was then believed to be 
higher than 8.5 in inner layer of the granule. In the work of Pambrun et al. (2005)  with a similar 
culture medium, pH higher than 8.5 during anoxic phase led to calcium carbonate and struvite 
precipitation into the bioaggregates (measured by X-ray diffraction). Therefore, the denitrification 
in the core of granule probably resulted in an accumulation of mineral precipitates in the granule, 
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which could explain the black core observed for some of them (Figure 3-13). The accurate 
quantification of precipitates was not achieved in this study but it should definitively be a future 
task in order to evaluate the contribution of this mechanism in the granular sludge formation. 
 
Finally it is suggested that by imposing an anoxic feast period improves granule properties by 
means of different mechanisms: at first it facilitates the development of aerobic slow-growing 
bacteria, secondly it allows heterotrophic growth in deeper layers of aggregate, and thirdly it 
could increase mineral precipitation in the core of granule. 
 
VI. Conclusion 
 
An experimental approach was developed in this study in order to evaluate the influence of 
anoxic feast/aerobic famine alternating condition on the granular sludge formation in a 
sequencing batch air lift reactor. Whereas a purely aerobic SBR was operated (reactor R2), the 
reactor R1 was running with a reduced aeration rate and an alternating anoxic feast – aerobic 
famine cycle (and a nitrate feeding). 
 
 In the aerobic system, the combination of high aeration rate (SAV=2.8 cm s-1) with an 
increase of OLR up to 2.8 kg COD m-3 d-1 revealed to be detrimental to the slow-growing 
nitrifying bacteria. Despite an improvement of sludge volume index, no granule was 
observed during 250 d, and bioaggregates were kept relatively small and fragile. 
 Imposing the pre-anoxic period clearly improved the aggregates densification and allowed 
granular sludge formation at reduced air flow rate (SAV=0.6 cm s-1). Reinforced by the 
nitrate feeding, alternating anoxic feast / aerobic famine regime simultaneously 
encouraged heterotrophic growth on nitrate deeply inside the granules, and helped the 
slow-growing nitrifying bacteria to stabilize maintaining a high nitrification rate despite 
the high OLR. An hybrid granular and flocculated biomass was obtained with a high 
MLSS concentration (9-10 g L-1) and a low sludge volume index (SVI30=45 mL g
-1).  
 
These data gives a new vision of aerobic granular sludge formation, demonstrating that 
granulation at reduced aeration rate is closely correlated to nitrogen removal. The co-existence of 
autotrophic and heterotrophic communities is here considered to play a major role in the 
granules properties. Anoxic growth of heterotrophic bacteria in the inner layers is supposed to 
help nitrifiers to develop aerobically at the surface, and simultaneously nitrifying bacteria 
produces an alternative electron acceptor which can be used instead of oxygen by heterotrophs in 
the deeper layer of the granules. Moreover denitrification in the inner layer of granule can 
promote local pH increase and precipitation of minerals. These concepts need further 
investigation in order to extend aerobic granulation to more large operational conditions.  
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Conclusions majeures de la partie II : 
 
Dans cette deuxième partie, l’objectif était d’évaluer l’effet de l’alternance entre des conditions 
d’excès « anoxie » et de famine « aérobie » sur la formation des granules ainsi que sur la 
compétition ou les performances des organismes autotrophes et hétérotrophes.  
 
Si l’on compare le système « anoxie-aérobie » et le système « aérobie », seul le premier a permis de 
développer des boues granulaires. Dans ces deux SBAR alimentés dans des conditions statiques  
il y a peu de mélange et de réaction durant l’alimentation, la phase de consommation et stockage 
des substrats organiques a lieu après le remplissage. Il apparait très bénéfique alors que cette 
période de 20 minutes d’excès de substrat ait lieu en anoxie et avec une concentration 
suffisamment important en nitrate de manière à éviter la limitation par l’accepteur d’électron. 
 
Les résultats montrent que les agrégats biologiques sont d’autant plus denses que la fraction du 
carbone consommée en anoxie augmente. Il semble que trois mécanismes puissent expliquer ce 
phénomène : la pénétration des nitrates (comparativement à l’oxygène) permet d’améliorer la 
croissance des espèces hétérotrophes au centre de l’agrégat, deuxièmement l’augmentation du pH 
intra-agrégat pourrait bien entrainer la précipitation de formes minérales, enfin la présence des 
bactéries autotrophes (dont le taux de croissance est faible) en surface est peut-être facilitée par 
une croissance plus en profondeur des espèces hétérotrophes. 
 
En effet paradoxalement, la présence de la phase anoxique semble améliorer la stabilité de la 
nitrification. La nitrification reste stable jusqu’à une augmentation de la charge organique de 2,8 
kg DCO m-3 j-1 alors qu’elle s’écroule pour une valeur deux fois inférieure dans le système 
uniquement aérobie. Une part importante de la DCO étant consommée par la voie anoxique, ceci 
provoque très certainement une croissance plus en profondeur des espèces hétérotrophes et une 
réduction de la compétition autotrophe/hétérotrophe en surface et pour l’oxygène. 
 
Ces résultats montrent que l’accepteur d’électron joue un rôle limitant majeur et que la formation 
des granules est possible lorsque des nitrates sont présents dans la phase « feast » alors que 
l’aération est relativement modérée durant le cycle. 
 
En l’absence de sélection par la décantation, des boues hybrides sont obtenues, constituées à 30% 
de granules (0,5-1 mm) et 70% d’agrégats denses de plus petite taille (150 µm). La formation des 
boues granulaires suit un historique qui nous a paru intéressant de détailler plus précisément dans 
la partie suivante.  
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 RESULTATS : Partie III 
 Etude de l’évolution des propriétés physiques (cohésion et taille) des 
agrégats biologiques lors de la formation des granules aérobies 
 
RESULTATS : Partie III
 
 152 
Introduction de la Partie III : Objectifs et approche 
 
La Partie III a pour objectif de caractériser plus précisément les changements de propriétés 
physiques des agrégats, en particulier la cohésion, pendant la formation des boues granulaires. La 
cohésion est en effet une caractéristique clé des granules puisqu’elle conditionne leur stabilité 
dans les réacteurs où les contraintes hydrodynamiques sont très fluctuantes.  
 
Nous chercherons à comprendre quels sont les différentes étapes dans le mécanisme de 
formation des granules aérobies, c'est-à-dire comment des agrégats initialement sous forme de 
flocs deviennent petit à petit des structures de type granule. Ceci soulèvera la question de la 
définition des granules et des propriétés qui les différencient des flocs. 
  
En nous intéressant à la cohésion des agrégats (évaluée par un test dans une cuve agité standard) 
nous apporterons ainsi un regard nouveau en ce qui concerne les paramètres définissant les 
granules aérobies. Nous chercherons à évaluer durant les 250 jours d’opération de la colonne « air 
lift » avec quelle dynamique les propriétés des agrégats ont évoluées et ainsi tenter de comprendre 
ce qui conduit les agrégats biologiques (flocs ou granules) à se stabiliser à une certaine taille dans 
un réacteur donné. 
RESULTATS : Partie III
 
 153 
EVOLUTION OF BIOAGGREGATES STRUCTURE AND STRENGTH DURING AEROBIC 
GRANULAR SLUDGE FORMATION 
Junfeng Wan 123, Irene Mozo 123, Yolaine Bessière 123, Alain Liné 123, Mathieu Spérandio 123 
 
1) Université de Toulouse; INSA,UPS,INP; LISBP, 135 Avenue de Rangueil, F-31077 Toulouse, France 
2) INRA, UMR792 Ingénierie des Systèmes Biologiques et des Procédés, F-31400 Toulouse, France 
3) CNRS, UMR5504, F-31400 Toulouse, France 
Tel.: +33-561559785, Fax: +33-561559760 
E-mail address*: mathieu.sperandio@insa-toulouse.fr 
 
Keywords: aerobic granular sludge, strength, shear, cohesion, SBR 
 
I. Introduction 
 
Since the phenomenon of aerobic granular sludge was firstly reported in the 90th years of the last 
century, the relative researches were flourishing and this new technology showed its significant 
perspectives in wastewater treatment (Liu and Tay 2004). Indeed, compared with conventional 
activated sludge, aerobic granular sludge presents different attractive properties: more compact 
structure and bigger size resulting in better settling properties as required to improve post-
treatments such as solid-liquid separation. In recent years, the Sequencing Batch Reactor has 
been mostly used to form this compact sludge, leading to a new process called: Granular sludge 
Sequencing Batch Reactor (GSBR).  
 
Even if different arguments and hypothesis have been proposed (Tay, S. et al. 2001; Beun, van 
Loosdrecht et al. 2002; Liu and Tay 2002; Liu and Tay 2004; de Kreuk, McSwain et al. 2005).the 
aerobic granular sludge formation still remains an unclear complex process. From literature it 
comes that aeration rate is expected to play an important part in granular sludge formation 
through three main simultaneous mechanisms: (i) oxygen transfer which modifies the dissolved 
oxygen in the bulk and hence within the granule, (ii) mixing which influences mass transfer of 
substrates in the liquid boundary layer and (iii) hydrodynamic shear stress which controls erosion 
and fragmentation. A high aeration rate has been shown to be an important factor in the 
formation of aerobic granular sludge (Beun, Hendriks et al. 1999; Tay, Liu et al. 2001; Liu and 
Tay 2002; McSwain and Irvine 2008), but the respective role of shear stress, mixing and oxygen 
transfer is still controversy due to the interdependency of these processes (McSwain and Irvine 
2008). The aggregate cohesion is of great importance to appreciate how shear forces provoke 
detachment and rupture. These properties determine the stability of granules in the aerobic 
reactor which is a key point for developing the process. Detachment also controls the microbial 
competition at the surface of granule between rapid-growing heterotrophic bacteria and slow-
growing autotrophic bacteria, both being necessary for simultaneous carbon and nitrogen 
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removal. Moreover detachment of small particles is responsible of the relatively high suspended 
solids concentration in the effluent from GSBR which negatively affects the process 
performances. 
 
Granules and flocs are both a heterogeneous mixture of bacteria, extracellular polymeric 
substances, inorganic and organic molecules (Frølund, Palmgren et al. 1996; McSwain, Irvine et 
al. 2005). In general, the stability of the aggregates in suspension depends partly on their size and 
thus on their facility to be broken. As one of important factors for the stability of aggregates, 
aggregates strength (floc strength) was investigated (Jarvis, Jefferson et al. 2005). It is well known 
that the aggregates strength depends on the force and the number of bonds holding the 
aggregates together (Parker, Asce et al. 1972; Bache, Johnson et al. 1997). Thus, aggregate 
breakage is likely to occur if the stress applied to the surface of the aggregate can counterbalance 
the bonding strength (Boller and Blaser 1998), which means that more compact the structure of 
aggregates the more difficult it is to be broken.  
 
Aggregates strength is directly related to aggregates structure and is, therefore, highly dependent 
upon the bioaggregates formation process. Since the bioaggregates has a complex constitution 
and a chaotic structure, the determination of the strength and stability of sludge aggregates seems 
difficult to achieve. Therefore, numerous methods were developped to quantify the aggregates 
strength of activated sludge at macroscopic and microscopic levels.  
 
The mostly used of the macroscopic methods by many researchers (Leentvaar and Rebhun 1983; 
Francois 1987; Biggs and Lant 2000; Fitzpatrick, Fradin et al. 2004; Selomulya, Bushell et al. 
2004; Wilen, Keiding et al. 2004) was the impeller method: a quantity of bioaggregates was added 
into a single system containing a vessel with impeller, the cohesion was evaluated by comparing 
the ratio of the aggregates size change before and after breakage or by measuring the energy input 
necessary for the aggregates breakage. Ultrasonic method as one of the macroscopic methods 
was also adapted to test the aggregates strength, however, its application is more suitable for 
mineral flocs than for bioaggregates due to the effect of ultrasound on bacterial components, 
because the bacteria metabolism and also cell lysis were influenced resulting from the formation 
of free radicals by ultrasound (Jorand, Zartarian et al. 1995).  
 
Whereas flocs cohesion and strength has been largely studied (Jarvis, Jefferson et al. 2005), the 
correspondent properties of aerobic granular sludge are still poorly known in this way. 
Considering on one side that aerobic granule is obtained consecutively to inoculation with 
conventional activated sludge and thus can be considered as the result of self-aggregation and on 
the other side that aerobic granules belong to biofilm systems (van Loosdrecht, Kreuk et al. 
2005), granular sludge is expected to present similarities with both flocs and biofilm. This 
progressive transformation of the conventional activated sludge (flocs) into granules is a key 
process which needs to be encouraged by process operation (suitable feeding mode, mixing and 
air flow rate), in other words increasing the bacteria growth in granule-like aggregates rather than 
in floc-like structure. 
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The strength of anaerobic granule (developed in an Upflow Anaerobic Sludge Blanket system) 
was seldom studied. In the work of Ghangrekar et al.(2005), the selective anaerobic granules were 
gathered by the gravitational decantation and 10 times diluted with the tap water. After certain 
time (5 min) of strong mechanic agitation (200 rmp), the granular strength of anaerobic granule 
was calculated as the ratio of solids in the supernatant to the total weight of the granular sludge, 
expressed in percent. Although the ratio does not measure the exact granular strength, it is a kind 
of index indicative of the granules resistance when submitted to abrasion and shear. Recently in 
some studies (van Hullebusch, Gieteling et al. 2007; Ren, Liu et al. 2008), the compressive 
strength of a granule sample was measured as the resistance against compression forces. 10 mL 
of granules were placed in a vertical cylinder, a piston was moved downwards at a constant speed 
and the resistance to compression was recorded with time using a tension and compression 
apparatus. The pressure at which the transition of the two resistances occurred was taken as a 
measurement of the granular strength. Until now none of these techniques has been applied on 
aerobic granular sludge.  
 
The goal of this study is to gain a comprehensive insight into sludge characteristics during the 
formation of aerobic granule. In a static filled SBAR, granular sludge was developed thanks to 
high substrate gradient provided by successive feast and famine periods coupled with 
anoxic/aerobic alternating conditions. In order to understand the progressive conversion from a 
floc-like structure to granule-like aggregates, non significant particle selection was applied, i.e. a 
conventional settling time of 30 min was operated. In parallel, external aggregates strength 
evaluation was performed in a standard vessel equipped with an impeller. 
 
II. Materials and methods 
 
II.1 Granular Sequencing Batch Reactor (GSBR) 
 
Sludges were produced in a granular sludge sequencing batch reactor (GSBR), which is widely 
described in a previous study (Wan Bessière et al. submitted). The reactor is an airlift column 
with a working volume of 17 L (internal diameter = 15 cm, total height = 105 cm, H/D ratio = 
7). A plate baffle (length: width = 83:15 cm) placed vertically in the middle of the reactor divided 
the column into two zones: raiser and down comer. Air was introduced through a fine bubble 
aerator (dbubble = 3.0±0.2 mm) at the bottom of the reactor, which realized the circulation of air, 
liquid and solid. 
 
A. Substrate composition and seed sludge 
 
The pilot was inoculated with 10 L of conventional activated sludge taken from the aeration tank 
of a local municipal wastewater treatment plant. This seed sludge had a mixed liquor suspended 
solid (MLSS) of 4.5 g L-1 and a sludge volume index after 30 min (SVI30) of 172 mL g
-1. 
The pilot was fed by a synthetic wastewater: glucose, ethanol, sodium propionate and sodium 
acetate were used as the sources of organic carbon contributing each one for 25% of the total 
COD input. The composition of the wastewater was as follows: NaNO3, 610 mg L
-1; NaHCO3, 
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100 mg L-1; KH2PO4, 100 mg L
-1; CaCl22H2O, 300mg L
-1; and other necessary elements were 
similar to the trace solution detailed elsewhere (Wang, Du et al. 2004). The COD and ammonium 
concentrations were adjusted depending on the duration of cycle (4 to 6 h) from 750 to 1000 mg 
COD L-1 and from 37.5 to 50 mg N L-1 respectively (maintaining a ratio COD/N of 20) to 
achieve the required COD and nitrogen loading rate which were progressively increased during 
the study (Table 3-3) 
 
B. Operating conditions 
 
The reactor was operated by cycles of 6 / 4 h including influent filling (30 / 15 min), anoxic 
phase (30 / 20 min), aeration (240 / 145 min), settling (30 min) and effluent withdrawal (30 min). 
A relatively low particles selection pressure was imposed compared to previous studies (Beun, 
Hendriks et al. 1999; Peng, Bernet et al. 1999; Tay, Liu et al. 2001; Liu and Tay 2004). Process 
was initially operated with a high aeration rate (SAV=2.23 cm s-1) and a purely aerobic reaction 
phase. At day 80, it was reduced to 0.63 cm s-1, and the pre-anoxic phase was introduced during 
each cycle at day 120 (by means of nitrogen gas sparging). Whatever the duration of the reaction 
cycle, the ratio between anoxic and aerobic reaction time was kept constant. During both the 
anoxic phase and the aerobic period, the superficial gaz velocity was set to 0.63 cm s-1. The 
organic and nitrogen loading rates were progressively increased step by step during the study 
(Table 3-3). Detailed operating conditions and performances of the GSBR are given by Wan et al. 
(submitted) who evaluate the effect of the pre anoxic period on granular sludge formation and 
performances. 
 
Table 3-3 Organic and nitrogen loading rates 
Period 
duration of cycle 
(h) 
Organic LR 
(kg COD d-1 m-3) 
Ammonium LR 
(kg N-NH4 d
-1 m-3) 
Day 70-120 6 1.412 0.071 
Day 120 -175 6 1.882 0.094 
Day 175-256 4 2.822 0.141 
 
II.2 Analytical methods  
 
Samples taken from the reactor were characterized in terms of mixed liquid suspended solids 
(MLSS) and mixed liquid volatile suspended solids (MLVSS), using the standard methods 
respectively: AFNOR NFT 90-105, AFNOR NFT 90-106. Sludge volume index (SVI) was 
gauged in a 1000 mL graduated cylinder with the sludge sample taken from the mixed liquor at 
the end of the aerobic phase. SVI5 and SVI30 were respectively measured after 5 min and 30 min. 
 
The particle size distribution was determined by a laser granulometer (Mastersizer 2000, Malvern 
Instrument) with a particle size ranging from 0.02µm to 2000µm; In this study, the optical index 
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of the dispersant is set to 1,330 which corresponds to the value of the water. As biological 
aggregates are mainly composed of organic matter, the optical index is set to 1,596 according to 
the work of (Lambert, Thill et al. 2000). Qualitative observations were performed by using either 
microscope or stereoscopic microscope depending on the size of aggregates. 
 
A. Shear tests 
 
Shear tests were performed in a reactor equipped with an impeller consisting of a 
145mm245mm (inner diameterheight) cylinder providing a testing volume of 2.5 L.  
 
The shear level corresponding to the operating conditions induced during this experiment can be 
quantified by the average velocity gradient value for isotropic and homogeneous turbulence 
(Camp and Stein 1943):  
 
V
PG
µ
=       Equation 3.13 
where P is the power input (W), µ is the dynamic viscosity (Pa s) and V is the suspension volume 
(m3). 
 
The mechanical stirring system employed allowed providing an average velocity gradient up to 
3400 s-1. 
By considering the energy dissipation in terms of a G dependent expression: 
2G⋅=νε       Equation 3.14 
 
where ν is the cinematic viscosity (m2 s-1), the Kolmogorov microscale, η (µm) can be determined 
directly from the shear level in the reactor by: 
4
1
3






=
ε
νη       Equation 3.15 
The Kolmogorov microscale value determines the size of the smallest eddies during mixing, the 
length scale of the energy-dissipating eddies which is linked to the shear level in the reactor. The 
final floc size distribution is related to the applied shear rate (Parker, Asce et al. 1972; Spicer and 
Pratsinis 1996; Thomas, Judd et al. 1999). 
 
Based on the previous definitions, a theoretical characterization of the shear test system has been 
performed in terms of average velocity gradient and kolmogorov microscale resulting from a 
rotation speed as presented in Figure 3-18a. This preliminary study put in light that the rotation 
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speed is expected to have a significant influence on the kolmogorov microscale (and possibly on 
the fragmentation of aggregates) for the low range of velocity gradient. 
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Figure 3-18 Hydrodynamic conditions in the reactor and the measurement time 
 
As shown in Figure 3-18b, the shear test consisted in a three-step procedure: the reactor was first 
operated at a low mixing intensity (300 rpm / 260 s-1) for 45 min. The shear intensity was then 
increased (1700 rpm / 3400 s-1) for 45 min before to return to the original condition for another 
45 min. For each of the described steps, particle size distribution was evaluated versus time. In 
order to lighten the presentation, only the distribution at the beginning and the end of each step 
will be presented (symbols shown in Figure 3-18b). 
Therefore, the microscale corresponding to the applied G values was: 62 µm for a G value of 260 
s-1 (300 rpm), means for steps I and III, and 17 µm for 3400 s-1 (1700 rpm) for step II. 
 
In order to avoid any effect of concentration the different sludge samples were systematically 
diluted to reach a 1 g L-1 MLSS concentration before each test. Dilution of the sludge was done 
by using the ultra centrifuged supernatant (10 000 G; 15 min) in order to avoid any modification 
of the environment, such as the ionic strength which is expected to have a significant effect on 
flocculation processes. 
 
Two parameters relatives to floc strength and reversibility of rupture, (Jarvis, Jefferson et al. 
2005) Strength Factor (SF)  (Jarvis, Jefferson et al. 2005) and Recovery Factor (RF) (Francois 
1987) respectively, were calculated as following: 
 
100
d
)1(
(2)
×=
d
SF        Equation 3.16 
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RF       Equation 3.17 
 
where d(1) is the average floc size of the step I (within the first 45 min), d(2) is the floc size after 
the floc breakage period (85 min) and d(3) is the floc size after the refloculation (if occurring) 
period (135 min). 
 
The strength factor gives a measure for the resistance of a floc when submitted to a defined 
velocity gradient. The lower is the strength factor, the easier are the flocs to be broken by 
hydrodynamic shearing. The main disadvantage of this parameter is that it is expected to vary 
with the intensity of shearing applied. Therefore, the SF can be compared only for similar shear 
conditions. In spite of it, the SF gives up an easy and fast evaluation of cohesion of aggregates 
through their relative variation of size under a given rate of shearing.  
 
The recovery factor gives informations about the ability of flocs to reagglomerate after being 
broken by a certain velocity gradient.  
 
III. Result 
 
III.1 Characterization of flocculated sludge behaviour (as reference) under the 
shear test 
 
As starting point, the described shear test was carried out with two classical floculated sludge: the 
first one is a conventional activated sludge (flocculated sludge developed under low loaded 
conditions and treating a domestic sewage) which was used for process inoculation (cf. §2.1.1); 
the second one is a flocculated sludge developed in SBR fed by the same synthetic effluent as for 
the GSBR. 
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Figure 3-19 Example of the cohesion test on two flocculated biomass: (a) Conventional activated 
sludge; (b) sludge from a purely aerobic SBR fed by synthetic effluent 
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As can be observed on Figure 3-19, the two “reference” flocculated biomass present similar 
behaviour with the particle size distribution clearly influenced by hydrodynamics: an increase in 
impeller rotation speed results in a significant modification of median diameter from 160 to 80 
µm and from 80 to 18µm for activated sludge and SBR sludge respectively. After reduction of 
shear rate, both curves show an increase of the median diameter which indicates a refloculation 
of the particles. 
 
However one main difference can be pointed out: the size of the flocs from the SBR sludge 
(developed with soluble synthetic substrate) seems to be calibrated by the turbulence scale as the 
median diameter is really close to the kolmogorov microscale which result in a total recovery of 
the initial particle size. In comparison for the activated sludge (developed on real domestic 
sewage), median diameter of flocs was maintained higher than the kolmogorov microscale and 
the recovery is not total. 
 
These aspects will be discussed further when comparing the results obtained for the GSBR 
sludge in which granular sludge developed. 
 
III.2 Evolution of the sludge characteristics during granular sludge formation 
 
The main properties of the sludge such as MLSS, MLVSS, SVI and particles size distribution 
(PSD) were quantified. The aerobic granular sludge was formed during a period from day-80 to 
day 270 resulting from the successive benefit of operational condition modifications: reduction of 
aeration, introduction of pre-anoxic phase in the cycle, increase of organic loading rate. The 
behaviours of bioaggregates (aggregates strength, cohesion) were characterized during the 
transformation of conventional aggregates (flocs) into granules. 
 
A. Sludge Volume Index and Suspended Solids concentration 
 
The evolution of Mixed Liquor Suspended Solids (MLSS), Mixed Liquor volatile Suspended 
Solids (MLVSS) and SVI30 during the formation of granular sludge is presented in Figure 3-20. 
First MLSS increased from 2.5 to 4.5 g L-1 from day-80 to day-120 following the SAV decreased 
from 2.23 to 0.63 cm s-1. Simultaneously, SVI decreased from 150 to 100 mL g-1. Then the pre-
anoxic mixing phase was introduced in the cycle after the static fill phase from day-120 (by 
supplying nitrogen gas instead of air at the same gas flow rate). Rapidly this modification induced 
a decrease of SVI from 100 to 45 mL g-1 and concomitantly an increase of MLSS up to around 
9.5 g L-1. 
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Figure 3-20 Evolution of MLSS, MLVSS and SVI30 
 
According to the literature about aerobic granule caracterisation (de Kreuk, McSwain et al. 2005), 
SVI30 less than 50 mL g
-1could be considered as specific to granular sludge. Therefore, the first 
measure of the floc strength and cohesion were tested on the day-161 (SVI30 = 50 mL g
-1) as 
described by the arrow (i) in the Figure 3-20. Afterwards, a series of aggregates strength and 
cohesion tests were analyzed on day-197(ii), day-212 (iii) and day-260 (iv), as the first granule-like 
aggregate was confirmed by microscopic observations on day-168.  
 
From the day 175, the OLR, ammonium and nitrate loading rate were increased, as the time of 
cycle was cut from 6 to 4h. After a temporary drop of the MLSS for a short period, the MLSS 
recovered the same level as before, and more and more big particles (> 200 µm) were observed in 
the reactor. The MLSS and SVI continued to improve from day-245, and the much bigger 
particles remained in the GSBR reactor.  
 
B. Evolution of particles size distribution 
 
The PSD was measured on different days and the trend of the PSD is shown on Figure 3-21. On 
day-71, the curve of particles size distribution was similar like the conventional aggregates, the 
mean size (d0.5) of aggregates was around 100 µm. The curve of PSD on day-161 showed that the 
aggregates size decreased first a little after the drop of SAV (from 2.23 to 0.6 cm s-1). On day-212, 
bimodal peaks appeared for the curve of PSD, which means that two populations of aggregates 
were formed depending on the aggregates size. On day-160, these both types of aggregates 
moved to right together, which means the total size of aggregates increased, and mean size of the 
bigger type of the aggregates was around 650 µm. These data (and the following results) lead us 
to think that four steps occur during the formation of aerobic granular sludge in a system without 
sieving: densification of aggregates, erosion and detachment, growth of small and big aggregates, 
maturation of granules. 
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Figure 3-21 Evolution of PSD in the GSBR reactor 
 
C. Evolution of cohesion during the formation of aerobic granular sludge 
 
During the formation of aerobic granulation, the tests of the bioaggregates’ cohesion were carried 
out on different days in the standard stirred reactor. In the Figure 3-22, the distribution size 
curves and the representative microscopic photographs corresponding to four successive tests are 
shown. Systematically, the Kolmogorov micro-scale is shown in the figure in order to discuss the 
influence of the hydrodynamic turbulence scale on the distribution size behavior.   
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Figure 3-22 Evolution of the cohesion during the formation of aerobic granule (bar: 200 µm) 
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On day-162 (Figure 3-22i), the results of the cohesion test showed that the curves of 
granulometric distribution remained almost constant during the steps of strong and low stress of 
the test. The curves were monomodal centred on a diameter of 80  µm  with a more marked tail 
on the left which marks the existence of a population of smaller particles (approximately 10 µm). 
The microscope displayed the homogeneous and small aggregates with some protozoa. 
 
That is to say that there was no apparent aggregates break up under the different hydrodynamic 
condition. Compared to initial sludge (activated sludge) the resistance of these aggregates to shear 
stress is definitively much higher. It means that compact structure has been formed due to the 
new conditions imposed in the reactor (alternating anoxic phase). As shown by Wan et al. (in 
press) this densification simultaneously occurred with the intensification of denitrification 
associated to reduction of air flow rate and introduction of the anoxic phase. This is explained by 
the encouragement of anoxic growth inside the aggregates due to both reduction of dissolved 
oxygen during aerobic phase and pre anoxic period. Although the aggregates size indicates that 
the aerobic granules were not still formed, the densification of aggregates has clearly started.  
 
On day-197 (Figure 3-22ii), the test of the cohesion showed a situation rather different from day-
162. The curve corresponding to the beginning of phase 1 of the test () indicates that the 
particles’ size has increased up to 150 µm which is confirmed by microscopic observations. The 
distribution is lightly bimodal which, after the 45 minutes of mixture under low stress, became 
monomodal ( ). The strong stress during the step II () of the shear test accentuate the bimodal 
aspect of the distribution. At the end of this step, the distribution is centered into two values, 30 
and 150. After the reduction of shear stress, the distribution becomes again monomodal ( and 
) centered around 80-100 µm.  
 
In the microscopic observations aggregates of bigger size are observed compared to day-162. The 
new structure is made up of a denser heart associated to small, weaker particles around this heart. 
The result of the shear test tends to show that the big dense aggregates resist to the variation of 
shear stress whereas the small particles are detached and broken during the test. This 
disaggregation seems reversible as the size of the smaller particle population came back to the 
initial distribution after the shear was reduced.  
 
Therefore it could be assumed that the granular sludge formation is characterized by a period 
during which small fragile particles are formed by detachment, leading to an erosion of the dense 
aggregate (granule inoculum) which progressively present a more spherical aspect. 
 
The slide corresponding to day-212 (Figure 3-22iii) confirmed these phenomenon. A clear 
distinct variation in the granulometric distribution during the phases of strong and low stress is 
observed. Here initial particle size distribution is clearly bimodal with two maximum respectively 
at 80 and 250 µm. The general distribution is maintained bimodal from the beginning () to the 
end of the test (). Two distincts particles distribution behavior are observed. The first aggregate 
population, with a mean size of 250 µm (dmax2), is approximately constant during the three steps 
of the experiment. The second population corresponding to the smaller particles is clearly 
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influenced by hydrodynamic. The maxima observed at the beginning (dmax1 around 50 µm) is 
displaced towards smaller sizes (20 µm) during the phase II of the test. As shown by figure 6, this 
size is near the Kolmogorov micro-scale (17 µm corresponding to G =3400 s-1) (). The slow 
stirring of the step 3 (same conditions as step one) allows the size distribution to return to the 
initial one. 
 
The microscope provides images showing dense bioaggregates and agglomerations of small 
particles like differentiated components from sludge. The larger ones (100-600µm) constitute the 
population of dense particles which remains constant during the constraint variation whilst  the 
small particles (10-100 µm) can be flocculated with connections which are easy to break up and 
to re-form. This last phenomenon is characterized by the peak centred on a low size which shifts 
on the left during the strong stress and which return to the same state during phase 3 of low 
constraint.  
 
Finally, for the test carried out at day 260, the Figure 3-22iv shows again a bimodal distribution 
with a first peak centred on 150 µm and a second centred on 1000 µm. The distribution indicates 
that both the size of small and big particles had increased. At this stage, neither the smaller 
aggregates population nor the bigger one are influenced by the hydrodynamic changes. Indeed 
the size distribution of both particles is not displaced during the three steps of the experience. 
Therefore, the two types of bioaggregates were very cohesive. The existence of two populations 
leads us to think that the small particles, fragile at day 212, had progressively grown and became 
bigger granules with a better cohesion at day 260. At this final state particles appeared to have a 
strong cohesion independently of their size. Typical aggregates observed were big and matured 
granules with a black core inside (Figure 3-22iv).  
 
Figure 3-23 illustrated the simultaneous increase in size and cohesion of aggregates from day 212 
to day 260. Both the values of dmax1 (smaller aggregates) and dmax2 (bigger aggregates) have 
increased during this period (of 48 days). At day 212, the size dmax1 is first calibrated by the 
Kolmogorov micro-scale, i.e. to the size of turbulence. Like the fragile flocs from conventional 
SBR the rupture (step II) is followed by a re-flocculation (step III) leading to the same size as the 
beginning. On the other hand the value dmax2 is not significantly changed by shear rate 
modification. 
 
After the growing period, at day 260, Figure 3-23b shows that both dmax1 and dmax2 became 
independent on the shear rate. It means that in this phase a strong cohesion allows particle size to 
increase much higher than the size of the turbulence micro-scale. This indicates that small 
particles initially with poor cohesion progressively became stronger. Then their size increased 
above the turbulence scale and these small aggregates became new granules. 
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distribution; a) day-212; b) day-260 
 
III.3 Final of aerobic granular sludge  
 
 
        
Figure 3-24 Final appearance of the sludge in the reactor GSBR: (a) mixed aggregates; (b) big 
aggregates after separation; (c) small aggregates after separation. (bar: 1 mm) 
 
Figure 3-24 presents the final aspect of the sludge after 250 days. Figure 3-24a shows that two 
types of aggregates still coexisted in the reactor at the end of the working period. Due to the fact 
that settling phase duration was conventional (30 min) in this study no significant selection of 
particles occurred and big and small aggregates are maintained in the reactor (Figure 3-24a).  
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In order to study the behavior of these two types of aggregates when submitted to a shear test, a 
diluted gravitational separation method was applied. Considering that for aerobic granules the 
SVI5/SVI30 ratio tend towards 1.0 (de Kreuk, McSwain et al. 2005) and the normal settling 
velocity of the aerobic granule was more than 10 m h-1, 5 min of settling in a 1 litre Imhoff cone 
was considered to be efficient to separate the aerobic granule and the small aggregates. Sludge 
was first diluted ten times with filtrated supernatant of the process and then settled during 5 
minutes. Finally big particles were gathered from the bottom of the recipient (50 mL) whereas 
small particles was sampled in the homogenized supernatant. 
 
Due to the bimodal particle size distribution the bigger and small particles were clearly separated 
(Figure 3-24b and c). On the Figure 3-24b, big aggregates (granules) had a distinct ovoid shape 
and a size from 500 µm to 1000 µm. They can be associated to small aggregates stucked at the 
surface. The SVI5 and SVI30 of these granules were measured at 20 mL g
-1. Many protozoa were 
observed to develop at their surface. Compared to big aggregates, the small aggregates present an 
irregular aspect (Figure 3-24c) and their average size was around 150 µm (Figure 3-25).  
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Figure 3-25 Cohesion test for the separated bioaggregates: big (left) and small (right) 
 
    
Figure 3-26 microscopic photo about protozoa (i.e. ciliates) attached to the granules, bar=100µm 
 
The shear test was performed on the two types of aggregates separately (Figure 3-25). Both the 
distributions of small and big aggregates are relatively stable during the test. Compared with the 
d_249 d_249 
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behaviors of small aggregates, the PSD curve of big aggregates slightly changes (small decrease of 
apparent median diameter at high shear rate) but these changes are not very significant compared 
to the uncertainty of the laser signal. Indeed, comparison of successive data acquisition on the 
same sample showed that the PSD is relatively instable for the granules sample probably due to 
the limited number of particle in suspension. Another explanation is that the big “mature” 
granule developed ramification due to protozoa (i.e. ciliates) as it is observed on Figure 3-26. 
These organisms may be fragile and detached during the shear test. Moreover some small flocs 
are stucked on the surface of granule with low energy interactions when shear rate is reduced. 
These adsorbed particles are probably released at high shear rate.  
 
In conclusion at the end of the working period, despite the slight stochastic variation of granules 
size due to under shear stress, big and small aggregates both show a high strength and resistance 
to shear stress.   
 
IV. Discussion 
 
IV.1 The different steps of granular sludge formation 
 
In general, the aggregates strength is directly related to the aggregates structure and is believed 
highly dependent on the aggregates formation process (Jarvis, Jefferson et al. 2005). The main 
focus of this paper was to evaluate the aggregates strength and cohesion of the aggregates during 
the formation of aerobic granule. From the experimental data obtained during the complete 
working period it comes that initial flocculated sludge was progressively transformed to granular 
sludge. This transformation is characterised by a simultaneous increase of cohesion, an increase 
of density and a modification of particle shape, followed by a progressive increase of the granule 
size. All these modifications lead to a decrease of SVI, an increase of settling velocity and an 
increase of suspended solids in the reactor (MLSS). 
 
From the shear test experiment four successive steps in the granulation process were observed 
(Figure 3-27): 
 
(1) Initial densification phase and increase of cohesion: following the modification of SBR operation 
(anoxic phase was introduced in order to alternate anoxic and aerobic respiration) the aggregates 
became slightly smallest but much more resistant to shear stress compared to the original 
flocculated biomass. The most important decrease of SVI was mainly observed during this initial 
phase (from 150 to 50 mL g-1). 
 
(2) First expansion with particles erosion: the mean particles size increase and a bimodal distribution 
appeared. Cohesion of biggest aggregates is high but small fragile particles are simultaneously 
generated. This phenomenon followed an increase of organic loading rate (OLR) from 1.9 to 2.8 
Kg COD m-3 d-1. Two assumptions could be proposed: first a fast growth of bacteria colonies in 
the bulk as small particles, or secondly the detachment of the fresh and fragile outlayer developed 
at the surface of the big aggregates. 
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(3) Growth of all the aggregates (second expansion): cohesion of small particles increased and became 
comparable to big ones; both the size of small and big granules increased respectively up to 100-
150 µm and 500-1000 µm, the last being a common value observed for aerobic granules (de 
Kreuk, McSwain et al. 2005; de Kreuk, Kishida et al. 2007). 
 
(4) Maturation and growth-detachment equilibrium: aggregates size reached a relatively stable range of 
values. Protozoa developed at the granules surface. Big granules and relatively small but dense 
and strong aggregates co-existed. These small and dense particles (very cohesive) probably 
constitute the core of new granules. The presence of small aggregates is probably enhanced by 
the relatively long settling time (30min) used in this work compared to most of reported work on 
aerobic granulation. Final SVI was around 47 mL g-1 but this constitutes an average characteristic 
for the dual hybrid sludge, as the big granules showed a much lower SVI (20 mL g-1) after 
separation. 
 
 
200 µm  200 µm  200 µm  200 µm  
Figure 3-27 schematic presentation of aerobic granular formation and correspondent microscopic 
photos during the different phases in the reactor 
 
In the past, few work was focused on the initial period of granule formation for two main 
reasons: particle were selected as rapidly as possible by short settling phase and authors mainly 
investigated the mature granules researching the best possible performances. Initial formation of 
granule has been described only through microscopic observations. Beun et al. (1999) proposed a 
schematic diagram illustrating different phases: pellets formation, growth with filaments 
development, detachment due to shear, growth of bacteria embeded in polymers, lysis and 
growth of dense colonies. Here some of these principles are confirmed, but the processes are 
quantitatively related to aggregate cohesion. The initial granule formation is first explained by a 
densification and an increase of cohesion. Then, the growth and detachement of some fragile 
ramification were also observed (after OLR increase). When they are not washout these new 
particles densifie and constitute the seeds for new granules formation. 
 
Granular sludge was previously defined as “a particle which can settle rapidly and which do not 
coagulate under reduced shear stress” (de Kreuk, McSwain et al. 2005). This definition is related 
to two different properties. The first one is the high settling velocity which is simultaneously due 
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to high density, pseudo-spherical shape and large size. The second one is the fact that granule do 
not agglomerate the one to the others (like flocs) when the hydrodynamic constraints are 
reduced. Here we can introduce a new complementary definition: granules are particles whose the 
cohesion is sufficiently high to resist to turbulence and shear stress fluctuation. This high strength 
allows granule size to increase much higher than the turbulence micro-scale whereas flocs size is 
clearly determined by this micro-scale. 
 
IV.2 Flocs and granules comparison 
 
The comparison of flocs and granules behavior in the shear test clearly indicates important 
differences in the cohesion of both types of biological aggregates. Table 3-4 synthesized the mean 
values of Strength Factor (SF) and Recovery Factor (RF) obtained for granular sludge sampled in 
the GSBR (after 250 days), and for the flocculated biomass samples from conventional aerobic 
SBR and activated sludge. 
 
The strength factor is low (22%) for the sludge coming from synthetic fed aerobic SBR, 
indicating that fragile flocs are produced in these conditions. In this case data showed that the 
size of aggregates is determined by the hydrodynamic turbulence scale (Figure 3-19). For the flocs 
generated with synthetic substrates (SBR), the size of aggregates is closed to the Kolmogorov 
micro-scale. The strength factor of flocs coming from the activated sludge process was slightly 
higher (45%). This could be explained by the inclusion of particulate matter (fibers and particles 
from the influent) which create a bone effect rigidifying the floc structure. This is related to the 
complex nature of domestic wastewater which contains more insoluble than soluble substrates. 
For this second flocculated sludge (produced on real wastewater) the size of aggregates was 
slightly higher than the Kolmogorov scale indicating that a higher cohesion allows the particle to 
resist to the constraints generated by the smallest tourbillion. 
 
Additionally recovery factor (RF) is much higher for the first fragile flocculated sludge (96%) 
than for the flocs coming from activated sludge (35%) as shown on Table 3-4. It shows that the 
interactions are easy to brake but easy to reform when hydrodynamic constraints decrease for the 
first sludge. In the case of the second sludge interactions are more difficult to brake and difficult 
to reconstitute. This confirms the idea that rupture and aggregation (flocculation) were 
controlling the behavior of the first sludge. On the other hand a bone structure (filaments, fibers, 
particules) is difficult to brake and difficult to reconstitute for the second sludge sample.  
 
Granular sludge shows a very high strength factor (98%) as the granule size is poorly influenced 
by the change in the shear rate during the test. Recovery factor is not estimated because no 
sufficient disaggregation occurred in our test.  
 
The high cohesion of granules is due to its specific structure: granules are composed of an 
internal zone with a high concentration of exopolymeric substances whereas external layers 
contain more active bacteria (McSwain, Irvine et al. 2005). As shown by live and dead staining 
and confocal observation (Figure 3-28), dense colonies progressively grew and generates internal 
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zones with more inactive bacteria and less active ones. This process also creates a progressive 
stratification of exopolymers. Recent works indicated that proteins and polysaccharides are not 
distributed homogeneously within granules (McSwain, Irvine et al. 2005). Whereas proteins were 
mainly observed in the center, some polysaccharides were accumulated at the periphery. Results 
of Adav et al. (2008) suggested that the external layer of granule present the highest stability with 
time. Other experiments based on specific enzymes attacks tended to show that the β-
polysaccharides are responsible of the cohesion of granules (Adav, Lee et al. 2008). However up 
to know it is still difficult to have a chemical explanation of the high cohesion of granules based 
on molecular interaction theories. 
 
Table 3-4 Comparison of the properties between the different forms of the aggregates  
parameters 
Granular sludge 
(GSBR) 
Floculated sludge 
(aerobic SBR) 
Conventional 
activated sludge 
D0.5 (µm) 150-1000 100 93 
FS* 98 22 45 
RF* _** 96 35 
SVI5 (mL g
-1) 89 135 172 
SVI30 (mL g
-1) 47 75 87 
* evaluated by the mean aggregates size (D0.5); ** reversibility for granular sludge could not by estimated  
 
Large scale fragmentation and surface erosion are known as the two main mechanisms to 
describe the behaviors of aggregates under the different shear conditions (Jarvis, Jefferson et al. 
2005). From our results it comes that granules were poorly disintegrated during shear test but 
could transiently release small particles with lower strength. Therefore the surface erosion 
generated by an increase of shear rate was believed as the main phenomena for explaining the 
behavior of granular sludge. The presence of fragile easily detachable ciliates protozoa at the 
surface of the mature granules could partly explain this behavior. Large amount of protozoa was 
also observed on the surface of aerobic granules by Lemaire et al. (2008). They are supposed to 
play a positive role consuming the free bacteria and lysis fragments but are probably easily 
removed by a local increase of shear rate.  
 
Basically in our work it seems that no significant rupture of granules occurred during the test for 
a range of G between 260 s-1 and 3400 s-1. However, large scale fragmentation could be expected 
if shear was increased at a higher level. And a probable low reversibility would be observed as the 
granule complex structure could not be reformed by a physical coagulation or agglomeration. 
 
In long term experiments, granules fragmentation was expected to occur for mature and old 
granules as the cohesion decreases with degradation of the internal EPS structure. Adav et al. 
(2007) observed that the center of granules became porous showing an empty internal heart 
during a long term starvation. This was attributed to exopolymeric substances utilization by 
micro-organisms. It means that the internal part of the aggregate could be partly biodegradable 
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and used as a secondary substrate after a long term starvation. Recently Lemaire et al. (2008) 
studied the micro-scale structure of granule, demonstrating the presence of large channels and 
holes in the core of granules when treating nutrients of high strength wastewaters with granular 
sludge process. As nitrogen gas is produced by anoxic respiration in the center it is probable that 
gas bubble evacuation create some internal porosity. But authors also observed that some 
channels were progressively full of organic substances both insoluble particle of effluent or 
exopolymeric substances generated by microbial consortium. The appearance of large channels 
and holes probably affect negatively the granule cohesion. The occurrence of these mechanisms 
is linked to the sludge retention time in the system and the duration of the experiments. In our 
case, biomass was wasted with effluent withdraw when the sludge volume after settling exceed 
50% of the reactor. Calculation showed that the mean total SRT varied from 11 to 39 days. It is 
probable that bigger granules were maintained longer in the system due to their settling capacity.  
 
With these conditions the live time of the granules was probably sufficiently short to not observe 
a loss of granule integrity and a decrease of aggregate strength. However these long term 
mechanisms definitively need further investigation in the future. Indeed industrial application of 
aerobic granular sludge will partly depend on the stability of granule structure and performances. 
 
  
 
  
 
Figure 3-28: CLSM observation of small (left) and big particles (right) from the reactor on day-
250 in R1. Lived bacteria in magenta (Syto63), proteins in green (FITC). (Keskes ,2008) 
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IV.3 Role of operating conditions on granular sludge formation and cohesion 
 
Granular sludge formation is commonly induced by different driving forces: substrate gradients, 
feast and famine cycles, high aeration and shear rate, and aggregate selection via short settling 
time. Here we performed granular sludge development without significant particles selection 
(relatively long settling time). High substrate gradients and feast and famine cycles were achieved. 
However, the granule formation was especially observed after enhancing anoxic respiration by 
instigating a 30 min anoxic mixing phase after feeding. Nitrogen gas was used during this period 
instead of air at the same flow rate maintaining exactly the same hydrodynamic condition. The 
overall data and performances were described in details by Wan et al. (submitted). Pre anoxic 
phase allowed maintaining high denitrification rate and also a high and stable nitrification rate. 
SVI of the sludge was considerably reduced (Figure 3-20) compared to purely aerobic system 
(Wan, Bessière et al. submitted). The anoxic mixing phase not only enhanced denitrification but 
also improved the initial contact between substrate and biomass in absence of oxygen which 
encourages substrate diffusion in the core of the granule and the storage of substrate as internal 
reserve during feast period. This conversion of readily biodegradable substrate into slowly 
hydrolysable carbon is known as an important parameter for improving granular sludge 
formation (de Kreuk, McSwain et al. 2005). 
 
Finally granular sludge was here developed thanks to high substrate gradient provided by 
successive feast and famine periods combined with anoxic/aerobic alternating conditions 
encouraging anoxic substrate storage. These results were obtained without particle selection and 
with a moderate aeration rate, as the SAV was fixed at only 0.6 cm s-1. Compared to literature this 
value is two to four times lower than the minimal SAV suggested respectively by Tay et al. (2001) 
and Beun et al. (1999). Tay et al. (2001) observed that granular sludge was formed for a SAV 
higher than 1.2 cm s-1, and the optimal value was 2.5 cm s-1. Beun et al. (1999) reported that 
granular sludge was unstable when SAV was fixed at 1.4 and 2 cm s-1 whereas it was stable for a 
SAV of 4.0 cm s-1. Recently McSwain and Irvine (2008) showed that granules became unstable 
when SAV was reduced from 1.2 to 0.4 cm s-1. These discrepancies confirm that SAV is not 
sufficient to define the optimal condition for granular sludge formation. As it was pointed out by 
McSwain and Irvine (2008) hydrodynamic effects and oxygen transfer need to be dissociated 
when the effect of aeration is investigated. Here oxygen was relatively elevated and close to the 
saturation level during the aerobic phase. This was possible as COD was mainly degraded during 
anoxic phase and Oxygen Uptake Rate was moderated during the following aerobic phase. 
Without anoxic phase dissolved oxygen is usually low during the feast period. This was 
considered by McSwain and Irvine (2008) as a possible reason for granule instability, suggesting 
that granular sludge is more sensitive to a reduction of oxygen than a reduction of shear rate. 
Recently, several authors (McSwain and Irvine 2008) pointed out the positive effect of high 
dissolved oxygen concentration on granular sludge formation.  
 
This study confirms the important role of electron acceptor on granule formation. Replacing 
oxygen by nitrate respiration during feast period, it was here possible to develop strong and 
pseudo-spherical granules at moderate air flow rate. This confirms the recent observation 
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concerning the role of denitrification on granular sludge formation in a conventional stirred 
reactor (Wan and Sperandio in press). At the end of the period, an hybrid sludge was obtained 
with two populations of aggregates co-existing (150 and 1000 µm) and stabilizing during more 
than 100 days. This bimodal distribution was due to a relatively long settling time (30 min) and a 
long withdraw duration (30 min) which did not achieve the selection of big particles and wash 
out of the small particles. However both small and big particles showed a high cohesion and 
probably both contributes to the overall performances. But this last aspect needs further 
investigation in the future. 
 
V. Conclusion 
 
The aggregates strength or cohesion was measured during the formation of aerobic granule and 
different phases were observed. The first step is an increase of aggregate cohesion associated to 
an increase of density which leads to a decrease of sludge volume index. Then as the cohesion of 
aggregate is sufficiently high to resist to the turbulence micro-scale, growth of aggregates is 
observed. Fragile particles are then detached from surface constituting the seeds for new 
granules. A pseudo stable size distribution is obtained as the growth is compensated by surface 
erosion or granule wastage.  
 
Difference between flocculated sludge and granular sludge is clearly indicated by the shear test. 
Size distribution of flocculated sludge is determined by the turbulence Kolmogorov micro-scale 
(here from 17 µm to 62 µm). At the contrary the high strength of internal interaction within 
granular sludge allows the aggregates to resist to the micro turbulence and grow much higher 
than the Kolmogorov scale.  
 
High strength aerobic granular sludge was successfully formed under moderate specific air 
velocity (SAV=0.6 cm s-1) and without significant particle selection, only by maintaining an 
anoxic feast famine followed by an aerobic famine phase. Even if a hybrid granular was 
developed with bimodal particle size distribution, the positive role of anoxic respiration (instead 
of aerobic) during feast famine on granular sludge formation should be pointed out. Indeed it is a 
key observation for developing aerobic granular sludge with reduced operating costs. 
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Conclusions majeures de la partie III : 
 
Dans cette partie, l’objectif était de caractériser les propriétés physiques (taille et cohésion) des 
agrégats biologiques pendant la transformation des boues floculées en boues granulaires. Les 
prélèvements de boues réalisées à différents temps dans la colonne Air Lift ont été dilués (1g L-1) 
et soumis à des échelons de contraintes dans une cuve agitée. 
 
Lorsque l’on impose une variation contrôlée de type échelon à une suspension de boues floculée  
relativement fragile (en particulier des boues développées sur effluent synthétique soluble) la 
distribution de taille des particules est assez bien centrée sur l’échelle moyenne de Kolmogorov. 
Ces agrégats se reforment lorsque la contrainte est diminuée. Les forces de cohésion sont 
suffisamment faibles pour que la dissipation d’énergie turbulente génère des ruptures à l’échelle 
des plus petits tourbillons et calibre la distribution de taille des particules. 
 
Lorsque les granules se développent dans le réacteur, et plus particulièrement lors de la phase 
initiale de densification des agrégats, les particules deviennent résistantes à ces ruptures et leur 
taille n’est plus calibrée par l’échelle de Kolmogorov. Les forces de cohésion deviennent alors 
suffisantes pour que la taille des particules puisse progressivement grossir à une échelle 
supérieure. En complément de la définition traditionnelle des granules, ces résultats nous 
amènent à proposer une nouvelle définition: les granules sont des agrégats microbiens dont la 
densité est plus élevée que celle des flocs et dont la cohésion est suffisante pour que leur taille ne 
soit pas calibrée par l’échelle de la turbulence. 
 
Les résultats montrent que la formation des granules est caractérisée par plusieurs étapes : une 
phase de densification, une phase de croissance avec érosion (distribution bimodale), puis une 
phase de croissance et de maturation. Ceci conduit à l’idée que la taille des granules est ensuite 
déterminée par un équilibre entre la croissance du biofilm et l’érosion à la surface des particules 
ou la purge (lessivage) de la particule. Cependant ce travail doit être poursuivi à plus long terme 
pour évaluer plus précisément comment les granules matures évoluent.  
 
En effet le temps de séjour des granules dans le réacteur conduit très certainement à stabiliser la 
taille et la structure des granules à un niveau donné de développement. Par exemple durant la 
première étude menée (en réacteur SBR de type cuve agité), le temps de séjour imposé était de 
12,5 j, ce qui a conduit à des agrégats denses mais dont la taille était petite et dont la cohésion 
n’était pas très élevée puisque l’augmentation de l’agitation a conduit à une diminution de taille de 
250 à 125 µm. Dans la deuxième étude en air-lift, l’élimination des boues par la surverse maintient 
les granules les plus gros pendant un temps certainement plus long que les plus petits. Cette 
situation conduit à maintenir une distribution de temps de séjour rapprochant le procédé d’un 
système hybride (flocs + biofilm), ce qui pourrait expliquer pourquoi une distribution bimodale 
se stabilise. 
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 Introduction de la Partie IV : Objectifs et approche 
 
La Partie IV a pour l’objectif de développer et mettre en œuvre un modèle mathématique  
permettant de décrire les gradients de concentrations dans les granules (1 dimension) et 
l’évolution des espèces au cours du temps dans le réacteur. Ce modèle développé sous 
AQUASIM® constitue une première contribution afin d’évaluer les capacités prédictives et 
les limites de ce genre d’approche. 
 
Un modèle intégrant les phénomènes de respiration/croissance/stockage des espèces 
hétérotrophes en aérobiose et en anoxie a été choisi et sera confronté aux données 
expérimentales générées dans la partie I. Le modèle plus global intègre également les 
processus autotrophes mais nous ne détaillerons pas ici leur validation. 
 
Nous nous intéresserons tout particulièrement à la sensibilité des simulations aux paramètres 
physiques (porosité, taille des granules). Enfin nous évaluerons comment le modèle permet 
de prédire l’effet des concentrations en nitrates (et de la dénitrification) sur les profils de 
concentration en biomasse active hétérotrophe dans l’agrégat et sur les processus de stockage 
intracellulaire.  
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I. Introduction 
 
Le travail présenté dans les chapitres précédents à mis en évidence une modification de structure 
des agrégats biologiques selon la conduite du procédé ayant des effets significatifs sur 
l’implantation des fonctions d’élimination des pollutions azotées ou carbonées. Les liens entre le 
mode de développement des agrégats, en particulier le transfert des solutés et la répartition 
spatiale des espèces, et les conséquences sur les performances du procédé restent difficilement 
quantifiables expérimentalement sur des agrégats en suspension. 
 
L’objet de ce chapitre est donc d’apporter, de façon qualitative, des éléments de compréhension 
et d’analyse sur les différents phénomènes observés expérimentalement via le développement 
d’un modèle 1D. 
 
Après une présentation du modèle complet et des processus biologiques pris en compte, l’analyse 
se centrera sur un cas « simple », i.e. une source de carbone et une population fonctionnelle 
(hétérotrophes), correspondant aux expérimentations menées dans la première partie du chapitre 
résultats : cela permettra d’appréhender les phénomènes associés aux gradients de concentration 
inhérents à la présence de nitrates, aux alternances feast-famine imposées dans les réacteurs 
séquencés et leurs conséquences. 
 
II. Présentation du modèle 
 
II.1 Description des composés  
D’après la littérature et notre expérience, 10 composés ou variables d’état sont utilisés pour 
développer notre modèle, comprenant 5 composés solubles et 5 composés particulaires. 
 
Composés Description 
SS  (mg DCO L
-1) Substrat organique soluble et rapidement biodégradable.  
XI  (mg DCO L
-1) Matières particulaires inertes, qui sont ici produits par la lyse cellulaire ou 
la respiration endogène   
XB,H  (mg DCO L
-1): Biomasse hétérotrophe  
XB,AI  (mg DCO L
-1) Biomasse autotrophe  (bactéries nitritante AOB) 
XB,AA  (mg DCO L
-1) Biomasse autotrophe (bactéries nitratante NOB)  
SO (mg O2 L
-1) Oxygène dissous  
SNOI (mg N L
-1) Nitrite  
SNOA (mg N L
-1) Nitrate 
SNH (mg N L
-1) Ammonium 
XSTO (mg DCO L
-1) Composés de stockage intracellulaire  
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II.2 Les processus biologiques 
 
Les composantes particulaires sont définies par le terme « Xi » et les composantes solubles par les 
termes « Si » respectivement pour décrire leur concentration dans la réaction biologique. La 
vitesse production/consommation pour chaque composé « i » est calculée comme ci-dessous : 
 
∑ ∑==
j j
jijiji rr ρν .       Equation 3.18 
 
D’après la littérature, les modèles dynamiques sont plus ou moins basés sur le modèle 
« ASM3 » (Gujer et al., 1999) pour caractériser le procédé SBR et décrire les réactions 
biologiques dans les granules (Sin et al., 2005; Ni et al., 2008; Ni and Yu, 2008). Dans notre 
recherche, les bases du modèle sont aussi celles du modèle « ASM3 », c'est-à-dire que le 
phénomène de transformation des substrats (acétate, glucose …) en produits de stockage 
intermédiaire est considéré comme une étape importante. D’ailleurs à la vue des évolutions de 
vitesse de consommation d’oxygène observées au chapitre des résultats partie I, il semble naturel 
d’employer un modèle apte à prendre en compte l’accumulation (PHA par exemple).  
 
Cependant, dans le modèle « ASM3 » (Gujer et al., 1999), tous les substrats organiques solubles 
(SS) sont supposés être transformés en matière de stockage avant d’être utilisés pour la croissance, 
ce qui n’est pas en accord avec l’expérience. En effet le processus de stockage et la croissance de 
la biomasse peuvent être simultanés pendant une période d’excès, le surplus du substrat ne 
pouvant pas être utilisé pour la croissance étant stocké par un métabolisme parallèle. Nous avons 
donc adopté ce dernier principe, proposé par plusieurs auteurs (Krishna and Van Loosdrecht, 
1999; Beun et al., 2000; Sin et al., 2005).  
 
Les 23 processus biologiques pris en compte sont présentés dans le Tableau 3-1. Les processus 
biologiques peuvent être classifiés en 2 groupes principaux en fonction de la nature des 
organismes impliqués: hétérotrophes et autotrophes.  
 
 
A. Processus relatif aux microorganismes hétérotrophes 
 
Les processus biologiques des bactéries hétérotrophes sont présentés et discutés dans le tableau 
ci-dessous : 
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Tableau 3-1 Définition des processus biologiques et des hypothèses dans ce modèle 
j Processus biologique Définition et hypothèse 
Composé Stockage par des organismes hétérotrophes 
1 stockages en aérobie : 
2 stockages en nitrate 
3 stockages en nitrite 
Ce processus, décrit la transformation du substrat rapidement 
biodégradable sous la forme de composés de stockage intra-
cellulaires. Ce processus nécessite de l’énergie et une fraction de 
matière organique est donc oxydée soit en aérobie avec l’oxygène, 
soit en anoxie avec les nitrates ou les nitrites. (Nous ne 
considèrerons pas le stockage anaérobie qui est réalisable par des 
bactéries PAO ou GAO) 
Ce processus en anoxie (avec nitrate ou nitrite) est réduit d’un 
facteur anoxique ηg 
Croissance des biomasses 
4 croissance des bactéries 
hétérotrophe en aérobie sur SS 
5 croissance des bactéries 
hétérotrophe en aérobie sur XSTO 
6 croissance anoxique des 
hétérotrophes avec nitrite sur SS 
7 croissance anoxique des 
hétérotrophes avec nitrite sur XSTO 
8 croissance anoxique des 
hétérotrophes avec nitrate sur SS 
9 croissance anoxique des 
hétérotrophes avec nitrate sur XSTO 
Ces processus décrivent la croissance des espèces hétérotrophes à 
partir soit du substrat soluble (SS), soit à partir des réserves 
intracellulaires constituées (XSTO). Ces deux processus ont lieu en 
aérobie et en anoxie avec nitrite ou nitrate. 
Alors que la croissance sur Ss est décrite par un modèle de Monod, 
la croissance à partir de l’hydrolyse des polymères de stockage 
(XSTO) suit un modèle de Comtois. 
Tous ces processus en anoxie (avec nitrate ou nitrite) sont réduit 
d’un facteur anoxique ηg  
Respiration endogène et désactivation 
10 Respiration endogène en aérobie 
11 Respiration endogène en anoxie 
avec nitrate  
12 Respiration endogène en anoxie 
avec nitrite 
Plutôt qu’un concept de mort et régénération (ASM1), nous 
utilisons ici un concept de respiration endogène (ASM3) qui décrit 
la diminution de la biomasse active, son auto-oxydation et la 
libération de produits inertes associés. 
Ce processus en anoxie (avec nitrate ou nitrite) est réduit d’un 
facteur anoxique ηg  
13 Respiration aérobie de XSTO 
14 Respiration en anoxie avec nitrate 
de XSTO 
15 Respiration en anoxie avec nitrite 
de XSTO 
Les organismes hétérotrophes utilisent les composés de stockage 
pour leurs besoins endogènes (maintenance). Il n’y a pas ici de 
production d’inerte, les composés de stockages sont totalement 
oxydés avec oxygène, nitrate ou nitrites. 
Ce processus en anoxie (avec nitrate ou nitrite) est réduit d’un 
facteur anoxique ηg  
 
B. Processus relatif aux microorganismes autotrophes 
 
Les processus biologiques des bactéries autotrophes sont présentés et discutés dans le tableau ci-
dessous : 
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Tableau 3-2 Définition des processus biologiques et des hypothèses  
J Processus biologique Définition et hypothèse 
Croissance des biomasses 
16 croissance aérobie des 
autotrophes AOB (XBAI) 
17 croissance aérobie des 
autotrophes NOB (XBAA) 
Ces processus, décrivent l’assimilation des substrats (ammonium ou 
nitrite) pour la croissance respective des espèces nitritantes et nitratantes 
en aérobie. Nous n’avons pas intégré ici les inhibitions nécessaires pour 
de fortes concentrations en ammoniac ou nitrite. 
 
Respiration  
18 Respiration endogène 
aérobie AOB 
19 Respiration endogène 
anoxie AOB sur NOI 
20 Respiration endogène 
anoxie AOB sur NOA 
21 Respiration endogène 
aérobie NOB 
22 Respiration endogène 
anoxie NOB sur NOI 
23 Respiration endogène 
anoxie NOB sur NOA 
Ces processus décrivent la respiration endogène, et la perte de biomasse 
associée, des bactéries nitrifiantes en aérobie, et même en anoxie avec les 
nitrites et nitrates.  
Les bactéries autotrophes nitrifiantes étant aérobies stricts, il s’agit en fait 
de décrire en une seule cinétique le décès des nitrifiants (en aérobie ou 
anoxie) suivie de l’oxydation de leur produits de lyse que l’on considère 
non limitante car à priori catalysée par d’autres espèces hétérotrophes.  
C’es pourquoi ces processus sont également réduits en anoxie par le 
même facteur de réduction ηg que pour les hétérotrophes. 
 
C. Synthèse 
 
 
Les matrices du modèle sont données dans les tableaux ci-dessous ainsi que la liste et les 
valeurs des paramètres stœchiométriques et cinétiques que nous avons utilisés. 
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Tableau 3-3  Matrice stœchiométrique des processus biologiques par des organismes hétérotrophes 
  
i         1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 Vitesse de 
j νij SS XI XB,H XB,AI XB,AA SO SNOI SNOA SNH XSTO réaction 
Organismes hétérotrophes            
1 Stockage aérobie avec SS 
STOY
1
−
 
    
STO
STO
Y
Y )1( −
−
 
   1 ρ 1 
2 Stockage anoxie avec nitrate 
STOY
1
−
 
      
STO
STO
Y
Y
86.2
)1( −
−
 
 1 ρ 2 
3 Stockage anoxie avec nitrite 
STOY
1
−
 
     
STO
STO
Y
Y
71.1
)1( −
−
 
  1 ρ 3 
4 Croissance aérobie sur SS 
SHY ,
1
−
 
 1   
SH
SH
Y
Y
,
,
)1( −
−
 
  -iXB  ρ 4 
5 Croissance aérobie sur XSTO   1   STOH
STOH
Y
Y
,
,
)1( −
−
 
  -iXB 
STOHY ,
1
−
 
ρ 5 
6 Croissance anoxique des hétérotrophes avec nitrite sur SS 
SHY ,
1
−
 
 1    
SH
SH
Y
Y
,
,
71.1
)1( −
−
 
 -iXB  ρ 6 
7 Croissance anoxique des hétérotrophes avec nitrite sur XSTO   1    STOH
STOH
Y
Y
,
,
71.1
)1( −
−
 
 -iXB 
STOHY ,
1
−
 
ρ 7 
8 Croissance anoxique des hétérotrophes avec nitrate sur SS 
SHY ,
1
−
 
 1     
SH
SH
Y
Y
,
,
86.2
)1( −
−
 
-iXB  ρ 8 
9 Croissance anoxique des hétérotrophes avec nitrate sur XSTO   1     STOH
STOH
Y
Y
,
,
86.2
)1( −
−
 
-iXB 
STOHY ,
1
−
 
ρ 9 
10 Respiration endogène aérobie  fI -1   -(1-fI)   iXB-fI*ixp  ρ 10 
11 Respiration endogène anoxie avec nitrates  fI -1     86.2
)1( If−
−
 
iXB-fI*ixp  ρ 11 
12 Respiration endogène anoxie avec nitrites  fI -1    71.1
)1( If−
−
 
 iXB-fI*ixp  ρ 12 
13 Respiration aérobie de XSTO      -1    -1 ρ 13 
14 Respiration anoxie avec nitrates de XSTO        86.2
)1(
−
 
 -1 ρ 14 
15 Respiration anoxie avec nitrites de XSTO       71.1
)1(
−
 
  -1 ρ 15 
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Tableau 3-4   Matrice stœchiométrique des processus biologiques par des organismes autotrophes 
  i         1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 Vitesse de 
j νij SS XI XB,H XB,AI XB,AA SO SNOI SNOA SNH XSTO réaction 
Organismes autotrophes            
16 Croissance aérobie des autotrophes AOB (XBAI)       1  
AI
AI
Y
Y )43.3( −
−
 
AIY
1  
 
AI
XB Y
i 1−−
 
  ρ 16 
17 Croissance aérobie des autotrophes NOB (XBAA)        1 
AA
AA
Y
Y )14.1( −
−
 
AAY
1
−
 
AAY
1  
-iXB   ρ 17 
18 Respiration endogène aérobie AOB  fI  -1  -(1-fI)   iXB-fI*ixp  ρ 18 
19 Respiration endogène anoxie AOB sur NOI  fI  -1   71.1
)1( If−
−
 
 iXB-fI*ixp  ρ 19 
20 Respiration endogène anoxie AOB sur NOA  fI  -1    86.2
)1( If−
−
 
iXB-fI*ixp  ρ 20 
21 Respiration endogène aérobie NOB  fI   -1 -(1-fI)   iXB-fI*ixp  ρ 21 
22 Respiration endogène anoxie NOB sur NOI  fI   -1  71.1
)1( If−
−
 
 iXB-fI*ixp  ρ 22 
23 Respiration endogène anoxie NOB sur NOA  fI   -1   86.2
)1( If−
−
 
iXB-fI*ixp  ρ 23 
 
 
 
 
  
Tableau 3-5  Vitesse de réaction pour chacun des processus 
Vitesse de réaction cinétique 
ρ 1 HB
OHO
O
SS
S
STO XKS
S
KS
Sk
,
++
 
ρ 2 HB
NOINOA
NOA
HNOANOA
NOA
OHO
OH
SS
S
gSTO XSS
S
KS
S
KS
K
KS
Sk
,
,
++++
η  
ρ 3 HB
NOINOA
NOI
HNOINOI
NOI
OHO
OH
SS
S
gSTO XSS
S
KS
S
KS
K
KS
Sk
,
,
++++
η  
ρ 4 HB
HNHNH
NH
OHO
O
SS
S
SmH XKS
S
KS
S
KS
S
,
,
, +++
µ  
ρ 5 HB
HNHNH
NH
OHO
O
SS
S
STOHBSTO
HBSTO
STOmH XKS
S
KS
S
KS
K
KXX
XX
,
,,
,
, /
/
++++
µ  
ρ 6 HB
NOINOA
NOI
HNHNH
NH
HNOINOI
NOI
OOH
OH
SS
S
SmHg XSS
S
KS
S
KS
S
SK
K
KS
S
,
,,
,
+++++
µη  
ρ 7 HB
NOINOA
NOI
HNHNH
NH
HNOINOI
NOI
OHO
OH
SS
S
STOHBSTO
HBSTO
gSTOmH XSS
S
KS
S
KS
S
KS
K
KS
K
KXX
XX
,
,,,
,
, /
/
++++++
ηµ  
ρ 8 HB
NOINOA
NOA
HNHNH
NH
HNOANOA
NOA
OOH
OH
SS
S
SmHg XSS
S
KS
S
KS
S
SK
K
KS
S
,
,,
,
+++++
µη  
ρ 9 HB
NOINOA
NOA
HNHNH
NH
HNOANOA
NOA
OOH
OH
SS
S
STOHBSTO
HBSTO
STOmHg XSS
S
KS
S
KS
S
SK
K
KS
K
KXX
XX
,
,,,
,
, /
/
++++++
µη  
ρ 10 HB
OHO
O
H XKS
Sb
,
+
 
ρ 11 HB
NOINOA
NOA
HNOANOA
NOA
OOH
OH
Hg XSS
S
KS
S
SK
Kb
,
,
+++
η  
ρ 12 HB
NOINOA
NOI
HNOINOI
NOI
OOH
OH
Hg XSS
S
KS
S
SK
Kb
,
,
+++
η  
ρ 13 STO
OHO
O
STO XKS
Sb
+
 
ρ 14 STO
NOINOA
NOA
HNOANOA
NOA
OOH
OH
STOg XSS
S
KS
S
SK
Kb
+++
,
η  
ρ 15 STO
NOINOA
NOI
HNOINOI
NOI
OOH
OH
STOg XSS
S
KS
S
SK
Kb
+++
,
η  
ρ 16 AIB
AIOO
O
AINHNH
NH
mAI XKS
S
KS
S
,
,,
++
µ  
ρ 17 AAB
AANHNH
NH
AAOO
O
AANOINOI
NOI
mAA XKS
S
KS
S
KS
S
,
,,,
+++
µ  
ρ 18 AIB
AIOO
O
AI XKS
Sb
,
,
+
 
ρ 19 AIB
NOINOA
NOI
ANOINOI
NOI
OAIO
AIO
AIg XSS
S
KS
S
SK
K
b
,
,,
,
+++
η  
ρ 20 AIB
NOINOA
NOA
ANOANOA
NOA
OAIO
AIO
AIg XSS
S
KS
S
SK
K
b
,
,,
,
+++
η  
ρ 21 AAB
AAOO
O
AA XKS
Sb
,
,
+
 
ρ 22 AAB
NOINOA
NOI
ANOINOI
NOI
OAAO
AAO
AAg XSS
S
KS
S
SK
K
b
,
,,
,
+++
η  
ρ 23 AAB
NOINOA
NOA
ANOANOA
NOA
OAAO
AAO
AAg XSS
S
KS
S
SK
K
b
,
,,
,
+++
η  
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Tableau 3-6 Définition et valeurs des paramètres 
Symbole Définition Valeur 
modèle 
Valeur 
(Ni et al., 2008) 
Valeur 
(Sin et al., 2005) 
Valeur 
ASM3 
Biomasse nitritante (NOI ou AOB pour ammonium oxydizing bacteria) 
µmAI Taux de croissance spécifique 
maximum (j-1) 
0,95    
bAI Taux de décès (j-1) 0,05    
K_NH_AI Constante d’affinité pour 
l’ammonium (g N m-3) 
 1  1 
K_OAI Constante d’affinité pour 
l’oxygène (g O2 m-3) 
0,1 0,5 0.5 
 
0,5 
Y_AI Taux de conversion (g 
DCOx g-1 N) 
0,21    
Biomasse nitratante (NOA ou NOB pour nitrite oxydizing bacteria) 
µmAA Taux de croissance spécifique 
maximum (j-1) 
0,95    
bAA Taux de décès (j-1) 0,05    
K_NH_AA Constante d’affinité pour 
l’ammonium (g N m-3) 
0,1    
K_OAA Constante d’affinité pour 
l’oxygène (g O2 m-3) 
0,1    
K_NOIAA Constante d’affinité pour les 
nitrites (g N m-3) 
0,1    
Y_AA Taux de conversion (g 
DCOx g-1 N) 
0,03    
Biomasse hétérotrophe (H) 
µmH_S Taux de croissance spécifique 
maximum sur SS (j-1) 
1,68 1,68 0,72  
µmH_STO Taux de croissance spécifique 
maximum sur STO (j-1) 
3,6 3,6 0,72  
bH Taux de décès (j-1) 0,2 0,384 0,2  
K_NH_H Constante d’affinité pour 
l’ammonium (g N m-3) 
0,01 0,01  0,01 
K_OH Constante d’affinité pour 
l’oxygène (g O2 m-3) 
0,2 0,2   
K_SH Constante d’affinité pour le 
substrat organique (g DCO 
m-3) 
0,6 11,38 0,6  
K_STO (g DCO m-3) 1 1  1 
K_NOA_H Constante d’affinité pour les 
nitrates (g N m-3) 
0,5 0,5  0,5 
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K_NOI_H Constante d’affinité pour les 
nitrites (g N m-3) 
0,1  0,1  
Y_H_S Taux de conversion 0,58 0,58 0,61  
Y_H_STO Taux de conversion 0,68 0,68 0,71  
Y_STO  0,81 0,81 0,83  
k_STO  6 6 0.4  
b_STO  0,2 0,384 0,2  
Eta_g  0,55  0,55  
Autres paramètres 
fxi Fraction de biomasse inerte 
produite par la lyse cellulaire 
0,2 0,2 0,2 0,2 
ixb Fraction d’azote dans la 
biomasse 
0,045 0,07  0,07 
ixp Fraction en azote dans les 
produits de lyse 
0,045 0,02  0,02 
 
Par ailleurs, dans la matrice, les valeurs suivantes ont été choisies pour les coefficients de 
diffusion des composés soluble : 
 
Tableau 3-7 Choix  des valeurs des coefficients de diffusion 
Symbole Définition Valeur 
modèle 
Valeur  
(Derlon, 2008) 
θ Porosité du granule  0,6 0,8 
DO2 Coefficient de diffusion de l’oxygène (m2 j-1) 0,00018 0,00022 
DS Coefficient de diffusion de la DCO (m2 j-1) 0,000058 0 ,000104 
DNH4 Coefficient de diffusion des l’ammonium (m2 j-1) 0,000141 0,000141 
DNO2 Coefficient de diffusion des nitrites (m2 j-1) 0,000137 0,000137 
DNO3 Coefficient de diffusion des nitrates (m2 j-1) 0,000137 0,000137 
δ Epaisseur de la sous couche diffusionnelle (µm) 0 200 
 
III. Validation du modèle 
 
III.1 Rappels des conditions opératoires et principaux résultats expérimentaux 
 
Les conditions opératoires (Tableau 3-8) et les résultats expérimentaux (Figure 3-29) de la 
première phase expérimentale (réacteurs agités de type SBR) sont utilisés pour la simulation du 
modèle.  
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Tableau 3-8 Rappels des principaux paramètres expérimentaux 
Réacteur 
Caractéristique SBR1 SBR2 
Glucose (mg DCO L-1) 3195 3195 
NH4
+ (mg N L-1) 75 75 
al
im
en
t
at
io
n 
NaNO3 (mg N L
-1) 45-200 0 
O2 (mg L
-1) 1,8±0,8 1,8±0,8 
MES (g L-1)* 3,0 3,0 
   
* : c’est la valeur initiale dans la manipulation. 
 
0
2
4
6
8
10
1 10 100 1000 10000
d (µm)
vo
lu
m
e 
(%
)
 Phase I
 Phase II
 
Figure 3-29 Distribution des tailles pendant la phase I et la phase II  
 
Pendant la phase I (0-40 jours), la taille des agrégats est environ 250 µm en moyenne. Pendant la 
phase II (41-80 jours), la taille des agrégats diminue à 125 µm en moyenne. 
 
 
III.2 Procédure d’initialisation 
 
Pour l’initialisation de la simulation du modèle, une procédure systématique a été suivie Figure 3-
30 
 
 Au début, la répartition de la biomasse est homogène. C'est-à-dire que les concentrations en 
organismes (XBH) et en biomasse inerte (XI) sont constantes dans l’épaisseur des granules. 
 Chaque granule est considéré comme une sphère idéale, le volume du granule dépend de la 
taille du granule.  
 Le nombre de granules a été calculé comme ci-dessous de manière a être en accord avec la 
concentration en matières en suspension dans le réacteur : 
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XSgranule
réacteur
V
VMES
N
ρε ××
××
=
43,1
   Equation 3.19 
Où : MES est la concentration des boues en suspension (g L-1), εS est la fraction volumique de 
solide, ρX est la densité des granules (g DCO L-1 de matrice) 
 La répartition initiale entre XB,H et XB,I a été déterminée de façon à obtenir lors de la 
première simulation la vitesse de consommation de la DCO expérimentale 
 
 
Figure 3-30  Schéma de principe de l’initialisation  
 
III.3 Comparaison avec l’expérience  
 
La Figure 3-31 présente les résultats de la simulation du réacteur SBR et permet de confronter les 
profils de concentrations simulés et expérimentaux. Les figures de gauche sont obtenues lors de 
la première simulation (24 h) et les profils de droite sont obtenus après 50 jours de 
fonctionnement (50 cycles). La différence majeure est donc que dans le premier cas le profil de 
concentration en biomasse est constant dans l’agrégat (le ratio X_I/X_BH est fixé) et dans le 
second cas (à long terme) la concentration en biomasse active se répartit de manière hétérogène 
en fonction des conditions opératoires. Il est important de noter que nous avons vérifié que l’état 
final (50 jours) est indépendant de l’initialisation de la concentration X_BH  (pour une porosité 
MVS = 3 g/L 
ρX = 100 gDCO/L de 
Volume 
de 
granules 
Données expérimentales Paramètres pour étude de 
Fraction volumique de 
solide dans la matrice, εs 
Rayon des granules, r 
Nombre 
de 
granules 
Pour r<=125 µm Vitesse de consommation du 
substrat, rS = 400 mg DCO L-1 h-1 
X_BH, 
X_I à t=0 
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donnée). Seule la durée de mise en régime peut éventuellement changer. Sur l’ensemble des 
simulations effectuées, la stabilisation est atteinte après 20 à 40 jours. Les résultats présentés par 
la suite correspondent au 49ème cycle. 
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Simulations à court terme Simulations longues durées 
Figure 3-31 Comparaison expérience / modélisation sur courtes (à gauche) et longues (à droite) 
durées ; r=75µm ; ε-s=0,4 ; a) répartition de la biomasse – b) composés azotés – c) composés 
organique et consommation d’oxygène 
Les simulations à court terme conduisent à une bonne description à la fois de la cinétique 
d’élimination de la DCO (logique car l’initialisation est réalisée sur ce critère) et de la vitesse de 
consommation en oxygène. Le profil de l’OUR présente la phase de consommation des 
composés de stockage après épuisement du substrat. La concordance du modèle permet de 
c) 
b) 
a) 
RESULTATS : Partie IV 
 
 193 
vérifier que les valeurs des paramètres steochiométriques qui contrôlent le stockage, l’oxydation 
et la croissance (YSTO, YH,S, YH,STO) sont cohérentes. Le profil de consommation d’ammonium est 
également proches des données, ce qui montre que l’assimilation hétérotrophe est prédite 
correctement. Le profil de consommation des nitrates est également comparable aux données 
bien que la première pente de consommation des nitrates soit un peu sous estimée par le modèle. 
Ceci laisse penser que la dénitrification simultanée est décrite convenablement mais que la zone 
anoxique est probablement un peu sous-estimée dans le modèle (voir plus loin). 
 
Concernant les simulations longues durées, on constate que la concentration en biomasse active 
augmente (la fraction inerte diminue) et se stabilise à une valeur deux fois supérieure à la valeur 
d’initialisation. Le profil dans l’agrégat reste relativement plat car pour cette taille d’agrégat (r=75 
µm) et avec une valeur de porosité de 60% (ε-s=0,4), il y a relativement peu de gradient. Cette 
réorganisation de la concentration en biomasse conduit à une surestimation de la vitesse 
d’élimination de la DCO (1h30 au lieu de 3h). Cet écart s’explique donc par une mauvaise 
prédiction de la concentration en biomasse active globale qui se stabilise dans le réacteur. La 
concentration en biomasse totale étant correctement calée, cela veut dire que la fraction active est 
surestimée et cela s’explique par le flux de biomasse purgé, détaché ou disparue par décès. 
 
Pour expliquer cet écart il faut rappeler que dans le réacteur en question, une purge de boue était 
pratiquée de manière à maintenir l’âge de boue moyen à 12,5 jours. Le modèle 1-D sous 
AQUASIM ne prenant en compte que les pertes de biomasse par détachement il est clair que le 
temps de séjour local est surestimé dans cette simulation. Ce type de modèle est donc plus 
logiquement à même de décrire un système à boues granulaires dans lequel aucune purge n’est 
effectuée si ce n’est celle des particules détachées. Malheureusement ce type de système risquant 
d’être rare il faudra donc réfléchir à l’avenir à la manière dont la purge d’une fraction des granules 
peut être intégrée dans la simulation (nombre de particules variable, distribution). 
 
Ainsi on s’attachera par la suite non pas à la capacité prédictive du modèle en valeur absolu mais 
nous évaluerons si celui-ci permet de décrire certains comportements génériques que nous avons 
observé. Nous pourrons également discuter des apports que cet outil peut nous amener dans la 
compréhension des phénomènes. 
 
 
IV. Etude de sensibilité (aux paramètres physiques) 
 
Au cours d’un cycle, les concentrations des espèces et l’activité spécifique varient au cours du 
temps modifiant ainsi de façon dynamique les limitations susceptibles de prendre place au sein de 
l’agrégat, nous représenterons donc pour chaque simulation quatre profils de concentration dans 
l’agrégat (selon r) : 
(i) Profil en début du cycle (début de phase d’abondance) 
(ii) Profil au moment où l’on atteint OUR maximun (fin de phase d’abondance) 
(iii) Profil au moment où l’on atteint OURmax + 20min (début de phase de famine) 
(iv) Profil final à 23 h (fin de la phase de famine) 
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IV.1 Effet du diamètre  
 
A. Sur les cinétiques initiales à concentration en biomasse homogène et fixée  
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Figure 3-32 Evolution des composés solubles dans la phase liquide (à gauche) et profils 
d’oxygène dans l’agrégat (à droite) - ε-s=0,4  
a) r=75µm – b) r=125µm – c) r=400µm 
 
Comme le montre le profil (a) et (b) de la Figure 3-32 pour des agrégats de rayon 75 et 125 µm 
les profils de concentration en oxygène présentent des gradients relativement faibles dans les 
agrégats. L’oxygène dissous reste présent entre 1,2 et 1,8 mg L-1 au centre des granules. De ce fait 
c) 
b) 
a) 
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les profils temporels des espèces, notamment les nitrates, ainsi que les activités sont très similaires 
pour ces deux simulations. En absence de limitation par l’oxygène, les transformations se font 
principalement en aérobie et comme le montre le Tableau 3-9, moins de 6% de l’oxydation a lieu 
avec les nitrates comme accepteur d’électron. 
 
Pour un rayon de 400 µm, l’oxygène ne pénètre que sur une partie de l’agrégat (sur 200 µm) 
durant les phases d’abondance (i et ii). Puis l’oxygène au sein du granule va augmenter de 0,3 à 
1,3 mg L-1 durant la phase de famine. Ceci conduit à une dénitrification plus accentuée. Durant la 
période d’abondance, la vitesse de dénitrification initiale est alors de 7,9 mg N L-1 h-1 (2,6 mg N g-
1 MVS  h-1) et l’oxydation anoxie représente alors 17,7% de l’oxydation aérobie (Tableau 3-9). 
On remarque également que la vitesse de consommation du substrat apparente diminue lorsque 
le rayon augmente à 400 µm. Ceci n’est pas due à une limitation ni en substrat, ni en accepteur 
d’électron puisque la DCO et les nitrates sont présents au cœur de l’agrégat à des concentrations 
élevées même en phase d’abondance (valeur observée au centre proche de 169 mg NNO3.L
-1). La 
réduction de l’activité est donc principalement reliée au taux de réduction de l’activité 
hétérotrophe en anoxie (ηg) fixé ici à 0,55. 
 
Par rapports aux observations expérimentales, nous avons observé que lorsque le rayon moyen 
des particules était de 125 µm (diamètre 250 µm), la fraction de DCO consommée en anoxie était 
de 24%, soit presque comparable à la valeur obtenue par simulation à un rayon de 400 µm. 
Comme le montre le Tableau 3-9, la simulation semble sous estimer la dénitrification interne 
probablement parce qu’elle surestime la profondeur de pénétration de l’oxygène. 
La profondeur de pénétration dépend bien sur de l’activité spécifique du biofilm, de la 
concentration en oxygène dans le liquide, et de la limitation au transfert dans la couche limite. Les 
résultats de simulation de Li et Liu (2005), ou de Kreuk et al. (2005) conduisent également à des 
profondeurs de pénétration comparables (environ 200 µm) de l’oxygène lors d’un excès de 
substrat. Cependant, dans des études expérimentales sur granules ou biofilms, Chiu et al. (2007) 
ou Okabe et al. (2004) ont montré que l’oxygène dissous semble être épuisé dans une épaisseur 
de moins de 100 µm, même pour des concentrations dans le liquide proche de la saturation (9 mg 
O2 L
-1).  
 
La porosité du biofilm, la résistance au transfert dans la couche limite, les coefficients de 
diffusion des espèces dans la matrice sont les paramètres qui semblent donc importants pour 
rendre le modèle plus réaliste. 
Etant donné que l’activité spécifique est reliée au profil de concentration en biomasse et joue 
également un rôle majeur sur le profil d’oxygène dissous, nous allons évaluer comment ceci se 
manifeste lors des simulations à long terme. 
 
 
 
RESULTATS : Partie IV 
 
 196 
Tableau 3-9  Comparaison des vitesses de consommation initiales des accepteurs d’électron 
(phase d’abondance) pour les différentes tailles de granule simulées 
 75 µm 125µm 400µm 
NUR (mg N L-1 h-1) 2 2,2 7,9 
OUR (mg O2 L
-1 h-1) 105 105 72 
Contribution de la dégradation anoxie 
2,86*NUR/(OUR+2,86*NUR) 
5,2 % 5,6 % 17,7% 
Contribution de la dégradation anoxie 
Valeur expérimentale 
2,5 % 24 % - 
 
B. Sur la distribution spatiale de la biomasse (long terme) 
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Répartition de la biomasse Profils d’oxygène 
Figure 3-33  Profils de concentration dans l’agrégat - ε-s=0,4; 
a) r=75µm – b) r=125µm – c) r=400µm 
 
Comme nous le voyons sur la Figure 3-33, les mêmes simulations à long terme conduisent à une 
réorganisation de la biomasse dans l’agrégat. En particulier la simulation pour un rayon de 400 
µm conduit à une augmentation de la concentration en biomasse hétérotrophe en surface du 
granule (200 µm). Le gradient de concentration obtenu augmente la consommation locale en 
surface et réduit la profondeur de pénétration de l’oxygène. Cet exemple montre qu’une 
simulation obtenue en faisant l’hypothèse d’une distribution homogène de la concentration en 
biomasse conduit à sur estimer la profondeur de pénétration de l’oxygène. 
 
On peut noter également que la simulation obtenue à long terme avec l’hypothèse d’un rayon de 
400µm conduit à une vitesse finale de consommation du substrat plus faible que les simulations 
pour 75 et 125  µm, et qui se rapproche de celle observée expérimentalement. L’OUR maximum 
diminue de 350 mg L-1 h-1 (r=75 µm) à 150 mg L-1 h-1 (r=400 µm), alors que les valeurs observées 
proches de 100 mg L-1 h-1. La stratification de la biomasse hétérotrophe conduit à une réduction 
de l’activité du fait de la croissance anoxie et du fait du détachement surfacique qui conduit à une 
perte plus importante de biomasse active dès lors que celle-ci se concentre en surface. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
c) 
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IV.2 Effet de l’épaisseur de la couche limite  
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Figure 3-34  influence de l’épaisseur de la couche limite (δ = [0 ; 50, 200] µm) sur le profil 
d’oxygène dans la matrice 
 
Comme le montre la Figure 3-34, la résistance au transfert dans la couche limite a un effet 
significatif sur le profil de concentration en oxygène lorsque l’épaisseur de la couche limite est 
augmenté à 200µm mais les profils restent du même ordre de grandeur pour une variation de 
l’épaisseur de 0 à 50 µm. Or le calcul théorique de l’épaisseur de couche limite (δ) basé sur le 
nombre de sherwood pour des sphères de 250 µm de diamètre conduit à une valeur de 5 µm. 
Même en prenant une incertitude assez importante sur l’estimation de ce paramètre, il semble 
donc que la sensibilité du résultat reste relativement modérée et que l’incertitude associée ne 
remettent pas en question l’allure générale des réponses. 
 
IV.3 Effet de la porosité  
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Figure 3-35  Influence de la fraction de solide sur les profils d’oxygène dans l’agrégat, pour 
ε_s=0,4 (trait continu) et ε_s=0.8 (trait pointillé). a) r=75µm – b) r=400µm 
 
La fraction de solide (ε_s) a été considérée constante dans nos simulations (hypothèse courante 
dans la modélisation des biofilms avec AQUASIM). Comme le montre la Figure 3-35, la valeur 
b) a) 
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de ce paramètre a un impact significatif sur le résultat des simulations, en particulier sur le profil 
de concentration en oxygène pour un rayon faible (75 µm) ou fort (400 µm). Les variations de 
fraction solide testées (0,4 à 0,8) représentent une variation de la porosité de 0,6 à 0,2. Dans le cas 
des granules aérobies, ce paramètre reste encore peu connu. Selon les mesures récentes réalisées 
par Zheng et Yu (2007) par une technique d’exclusion, la porosité des granules aérobie varierait 
de 68% à 93% (donc ε_s de 0,07 à 0,32). Cependant ces valeurs semblent évoluer 
significativement et les exopolymères pourraient progressivement obturer les pores des granules. 
Ainsi la porosité pourrait varier avec le vieillissement des granules (Lemaire et al., 2008). Une 
caractérisation précise de la structure interne, incluant la taille des pores et des canaux, sera 
nécessaire dans le futur pour préciser l’effet de la porosité sur le transfert des espèces dans les 
granules. 
 
 
V. Effet de la nature de l’accepteur d’électron (étude de sensibilité aux 
conditions d’exposition à l’oxygène et aux nitrates) 
 
V.1 Profil de stockage des composés intracellulaires 
 
La simulation des deux réacteurs SBR fonctionnant tout deux en aérobie (1,75 mgO2 L
-1) avec 
l’un deux contenant des nitrates (200 mg N L-1) a été réalisée. La Figure 3-36 et la Figure 3-37 
permettent de comparer les profils dynamiques obtenus après une simulation de 50 jours, pour 
les dynamiques et les répartitions en composés de stockage ainsi que pour la DCO.  
 
Il ressort que l’effet de la présence des nitrates est presque nul pour des agrégats avec un rayon de 
75 µm car il n’y a pas de limitation en oxygène au sein de ceux-ci, et le profil de concentration en 
biomasse active ainsi que le profil de concentration en composés de stockage sont relativement 
plats selon z. La dynamique de consommation de la DCO et de stockage (Figure 3-37) est 
identique dans les deux cas. 
 
Pour des agrégats de taille plus importante (r=400 µm), la présence des nitrates conduit à une 
augmentation simultanée de la concentration en biomasse active dans le cœur de l’agrégat et à 
une augmentation de la quantité de composés de réserve au centre de l’agrégat. La Figure 3-36 
montre que les composés de stockage sont accumulés significativement au centre du granule en 
présence de nitrates alors qu’au contraire il n’y aucun phénomène de stockage au centre dans un 
système purement aérobie. Il faut rappeler ici que le modèle ne prend pas en compte les 
phénomènes de stockage anaérobies qui pourraient avoir lieu si des espèces du type PAO ou 
GAO se développaient dans le réacteur. 
 
Au final si l’on intègre selon z les courbes d’accumulation de composés de stockage, on constate 
que la présence des nitrates conduit à une accumulation plus rapide et d’une quantité globale plus 
importante par rapport au cas purement aérobie. De même on constate également que la vitesse 
de consommation de la DCO est plus importante dans le cas avec nitrates. Ceci est intéressant 
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car la vitesse spécifique des hétérotrophes est pourtant réduite en anoxie par un facteur (ηg) fixé à 
0,55. La vitesse finale plus grande ne peut donc s’expliquer que par une concentration en 
biomasse active plus élevée comme nous allons le voir. 
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Oxygène + nitrates Uniquement oxygène 
Figure 3-36  Evolutions de la concentration en composés de stockage dans l’agrégat à différentes 
profondeurs (pour z variant de 10% en 10%) pour un système contenant de l’oxygène et des 
nitrates (gauche) et seulement de l’oxygène (droite). a) r=75µm – b) r=400µm 
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Figure 3-37  Concentration moyenne en DCO dans le liquide et en composés de stockage (en mg 
L-1) au cours du temps. a) r=75µm – b) r=400µm 
a) 
b) 
a) b) 
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V.2 Profil de concentration en biomasse active 
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Oxygène + nitrates Uniquement oxygène 
Figure 3-38  Profils de concentration dans l’agrégat - ε-s=0,4 
a) r=75µm – b) r=400µm 
 
La Figure 3-38 montre une fois de plus que pour un rayon de 75 µm les simulations ne 
présentent aucune différence dans la répartition de la concentration en biomasse. Par contre dès 
qu’une limitation en oxygène apparait, ici pour le rayon de 400 µm, les différences entre les 
profils de biomasse active en présence d’oxygène seul ou d’oxygène et nitrates sont très 
intéressantes. Ils confirment que la présence de nitrates permet un maintien des organismes 
hétérotrophes sur l’ensemble du granule (en particulier en profondeur) alors qu’en présence 
d’oxygène le cœur du granule n’est constitué que de matière inerte. 
 
Ceci vient corroborer les hypothèses développées lors des études expérimentales et illustre bien 
que la présence d’un accepteur d’électron alternatif à l’oxygène peut aider à une croissance plus 
en profondeur et au final améliorer la densité de l’agrégat. Au contraire en présence uniquement 
d’oxygène, la concentration en biomasse est plus concentrée en surface du granule. 
 
a) 
b) 
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Si l’on intègre la concentration en biomasse active (pour cette simulation avec un rayon de 400 
µm) pour les deux cas testés « oxygène » et « oxygène+nitrate », on constate que la concentration 
en biomasse active est égale à 1,08 ± 0,04 g DCO L-1 dans le réacteur contenant que l’oxygène et 
de 2,20 ± 0,2 g DCO L-1 pour le réacteur contenant nitrate et oxygène. La teneur en biomasse 
active est donc au final plus élevée dans le réacteur en présence de nitrate. Ceci s’explique par le 
fait que le processus de détachement surfacique engendre plus de détachement de biomasse 
active sur le système aérobie strict car la biomasse active est concentrée à la surface. Au contraire 
la croissance de la biomasse hétérotrophe en profondeur en présence de nitrate, la rend moins 
sensible au détachement surfacique, qui de ce fait élimine en proportion plus de biomasse inerte 
que dans le système aérobie strict. 
 
 
VI. Conclusion  
 
Le modèle 1-D développé sous AQUASIM intègre les processus hétérotrophes et autotrophes en 
incluant les trois accepteurs d’électrons oxygène, nitrate, nitrites. Seuls les processus 
hétérotrophes ont été étudiés et discutés dans ce chapitre.  
 
Les résultats obtenus permettent de décrire de façon correcte les grands comportements 
cinétiques observés. Les cinétiques et stœchiométries de respiration/stockage/croissance 
semblent en accord avec les observations expérimentales. Pour pouvoir améliorer le caractère 
prédictif de ce modèle, il faudra améliorer la description du taux de perte de biomasse active qui 
dépend simultanément de phénomène de détachement et de purge partielle de la biomasse. Cet 
élément est crucial pour arriver à prédire de manière réaliste la concentration en biomasse active 
d’équilibre. Cela soulève bien sur la question du modèle de détachement, ici considéré surfacique, 
et de la manière dont la purge d’une fraction des particules est modélisée. 
 
La comparaison des simulations initiales avec un profil de concentration en biomasse homogène 
selon z, et les résultats obtenus à long terme avec un profil ré-organisé montre que dès lors que 
les granules grossissent suffisamment (ici vérifié pour r=400µm) la répartition de la biomasse 
active devient hétérogène et les gradients d’activité donc de concentration en oxygène sont 
augmentés. Il apparait clairement que ces gradients doivent être considérés pour prédire les 
profondeurs de diffusion de l’oxygène et la zone anoxie au centre des granules.  
 
La simulation est relativement sensible aux paramètres physiques qui déterminent la diffusion des 
espèces et notamment la porosité dont la valeur reste encore hypothétique. De manière générale, 
le modèle est capable de prédire la densification de la biomasse active au détriment de la 
biomasse inerte lorsqu’il y a moins de limitation par l’accepteur d’électron et en particulier lorsque 
des nitrates sont présents en plus de l’oxygène. Cependant il ne permet pas de prédire une 
densification de la matrice elle-même qui ne peut se prédire que par une variation de la fraction 
de solide (donc de la porosité). Ceci pourrait constituer une perspective intéressante pour 
permettre au modèle de décrire la phase formation d’une granule. 
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Des mesures expérimentales d’oxygène dans les granules (microsondes) seraient intéressantes 
pour confronter aux simulations. Etant donné la sous estimation des réactions anoxiques par le 
modèle il semble probable que la profondeur de pénétration de l’oxygène soit en réalité moins 
grande que celle prédite par le modèle. Un profil de concentration moyen en oxygène selon z est 
d’ailleurs peut-être peu réaliste et il existe très certainement dans la matrice des zones plus denses 
en bactéries (colonies) où le profil d’oxygène présente des gradients plus importants. 
 
L’influence de la présence des nitrates a pu être simulée et les résultats viennent corroborer les 
hypothèses formulés dans l’étude expérimentale. La présence des nitrates permet une croissance 
de la biomasse active au centre des agrégats ainsi qu’une capacité de stockage de réserve carbonée 
plus importante. Bien que les activités anoxiques soient plus faibles dans l’absolu que les activités 
spécifiques aérobies (facteur de réduction anoxique), l’activité modélisée au final est plus 
importante dans le système avec nitrate car la concentration en biomasse active est plus élevée 
que dans le système aérobie strict. Ceci s’explique par le fait que la biomasse active est mieux 
protégée du détachement surfacique lorsqu’elle se développe en profondeur dans le granule.  
 
Cette idée constitue un verrou potentiel pour minimiser la perte de biomasse active par le 
détachement et également pour contrôler la compétition hétérotrophe/autotrophe dans les 
granules. 
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Les principales conclusions de ce travail sont les suivantes : 
 
Le procédé à boues granulaires aérobies, constitue après une dizaine d’année de recherche, une 
technologie prometteuse mais dont l’application industrielle nécessite encore de comprendre 
certains verrous scientifiques. L’optimisation des conditions de fonctionnement doit notamment 
répondre aux enjeux suivant : minimiser les besoins énergétiques (aération), améliorer la 
dénitrification notamment pour minimiser les besoins en carbone organique, et démontrer la 
fiabilité à long terme en d’autres termes la stabilité des granules aérobies. 
 
L’applicabilité sur des effluents complexes intégrant des matières organiques particulaires 
constituera également un verrou important pour étendre l’utilisation de ce procédé à la filière des 
effluents urbains. Dans la filière du futur, la place de ce procédé doit être envisagée en intégrant 
les objectifs d’élimination des nutriments (N, P), tout en minimisant l’oxydation aérobie du 
carbone afin de favoriser sa valorisation sous forme énergétique (méthanisation) ou matière (bio-
produits). 
 
Dans un système biologique séquencé les conditions de formation des granules et leur 
structuration présentent plusieurs interactions avec les processus de transformation de l’azote.  
Dans ce travail nous avons exploré ces interactions par le biais de deux études expérimentales et 
par une phase de modélisation. Ces travaux démontrent tout particulièrement l’influence des 
processus hétérotrophes anoxie (respiration/croissance/stockage) sur la densification des 
agrégats et la formation de granules. Ils permettent d’entrevoir des conditions de fonctionnement 
qui pourront permettre à terme de développer et stabiliser des boues granulaires aérobies dans 
des conditions d’aération modérées tout en garantissant les performances d’élimination de l’azote. 
 
Dans un système fonctionnant en SBR, le rapport DCO/O2 durant la période d’excès de substrat 
(feast) conduit à une limitation de la croissance par l’oxygène dans les agrégats. Ceci constitue un 
frein possible à la densification des flocs. L’utilisation des ions nitrate, comme accepteur final 
d’électron, permet d’améliorer la structure des agrégats induisant un phénomène de densification. 
Le potentiel de pénétration des nitrates (aux concentrations en nitrate rencontrées) et son 
potentiel équivalent réducteur permet de lever au moins en partie la limitation par l’accepteur 
d’électron et de favoriser la croissance plus en profondeur dans l’agrégat. 
 
Dans un cycle aéré en continu, le suivi des cinétiques montre que c’est pendant la période d’excès 
de substrat (stockage du carbone) et pendant le début de la période de famine (période de 
consommation de ces composés de stockage) que les consommations de nitrate dans les agrégats 
sont les plus importantes. Comme le confirme la modélisation, cela peut s’expliquer par l’intensité 
du gradient d’oxygène au sein des agrégats et par la formation d’une zone anoxie plus ou moins 
importante. 
 
Dans une colonne de type air-lift, un système biologique autotrophe et hétérotrophe a été étudié. 
Ces travaux montrent que pour un effluent à rapport DCO/N relativement élevé, l’alternance 
anoxie (en période d’excès) et aérobie (en période de famine) associée à l’apport de nitrate permet 
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de développer des granules malgré une aération modérée (SAV=0,6 cm s-1). Au contraire le 
même système purement aérobie ne conduit pas à la formation des granules. Ces résultats ont été 
obtenus en imposant une sélection relativement faible des particules par la décantation, ce qui 
permet d’exacerber certainement cet effet des gradients de concentration. 
 
L’intérêt de la phase anoxie pour la formation des granules est très certainement expliquée par 
l’amélioration de la croissance des hétérotrophes en profondeur. Les modélisations suggèrent 
également que ceci conduit à une augmentation des composés de stockage en profondeur et à 
une augmentation de la quantité de carbone stockée à la fin de la période d’excès. Une autre 
explication est très certainement la précipitation d’espèces minérales au sein du granule de par 
l’augmentation de pH générée par la dénitrification. Enfin nous avons vu que la présence d’une 
phase anoxie permettait de mieux maintenir la nitrification en SBR. Or les espèces nitrifiantes 
ayant un faible taux de croissance ceci peut également favoriser la croissance d’un agrégat 
microbien plus dense. 
 
En effet paradoxalement la phase anoxie en début de cycle permet de stabiliser la nitrification 
jusqu’à une charge en DCO de 2,8 kg DCO m-3.j-1 et en azote de 0,14 kg N m-3.j-1, alors que la 
nitrification était perdue dans le système purement aérobie du fait de la compétition avec les 
espèces hétérotrophes. Ce résultat est important vis-à-vis des objectifs de performance de 
systèmes de granulation aérobie. Pour faire en sorte que la nitrification puisse se maintenir dans 
un environnement fortement concurrentiel de par la présence de substrat organique, la phase 
anoxie permet de réduire la croissance hétérotrophe en surface en favorisant cette croissance en 
profondeur et ainsi minimiser la compétition autotrophe/hétérotrophe pour l’oxygène et pour 
l’espace. 
 
Grace à un protocole consistant à effectuer des paliers de contrainte dans une cuve agitée nous 
avons étudié l’évolution des propriétés physiques de taille et de cohésion des agrégats biologiques 
pendant la transformation des boues floculées en boues granulaires.  
Nous avons notamment mis en évidence la différence majeure entre flocs et granules vis-à-vis des 
contraintes hydrodynamiques imposées : les boues floculées les plus fragiles ont une distribution 
de taille de particule calibrée sur l’échelle moyenne de Kolmogorov. Au contraire lorsque les 
granules se développent dans le réacteur, et plus particulièrement lors de la phase initiale de 
densification des agrégats, les particules deviennent résistantes à l’énergie turbulente dissipée dans 
ces plus petits tourbillons et leur taille n’est plus calibrée par l’échelle de Kolmogorov. La taille 
des particules peut progressivement grossir à une échelle supérieure. En complément de la 
définition traditionnelle des granules, une nouvelle définition est apportée: les granules sont des 
agrégats microbiens dont la densité est plus élevée que celle des flocs et dont la cohésion est 
suffisante pour que leur taille ne soit pas calibrée par l’échelle de la turbulence. 
La formation des granules débute par une phase de densification, puis suit une phase de 
croissance avec érosion (distribution bimodale), puis une phase de croissance et de maturation. 
La taille des granules semble déterminée par l’équilibre entre la croissance du biofilm et l’érosion 
à la surface des particules, mais aussi par la purge (lessivage) des particules. 
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Pour finir un modèle 1-D complet (autotrophe et hétérotrophe) a été développé sous AQUASIM 
pour la modélisation d’un réacteur SBR de granulation aérobie. Ce modèle décrit convenablement 
les résultats expérimentaux de la première manipulation (pour les organismes hétérotrophes), en 
particulier les paramètres stœchiométriques et cinétiques sont assez bien validés par les résultats 
expérimentaux. Ce modèle développé sous AQUASIM® constitue une première contribution 
afin d’évaluer les capacités prédictives et les limites des modèles 1-D. 
La sensibilité des simulations aux paramètres physiques tels que la porosité, et la taille des 
granules a été soulignée. L’effet des nitrates sur la croissance hétérotrophe est vérifié lors de la 
simulation. Non seulement le profil de biomasse active montre une croissance plus en 
profondeur mais ceci génère également plus de stockage de composés de réserve. Enfin le 
modèle traduit le fait que la croissance plus en profondeur (générée par la présence de nitrates) 
constitue un moyen de mieux protéger la biomasse active du détachement par érosion.  
 
En perspective ce modèle devra être utilisé pour évaluer lors de la co-existence autotrophe / 
hétérotrophe si les processus de croissance/stockage anoxie durant la phase d’abondance 
permettent de mieux stabiliser la nitrification. Ceci dépendra très certainement du modèle de 
détachement puisque nous l’avons vu, si un détachement de surface est considéré, une biomasse 
plus concentrée en surface est défavorisée. Au final, il apparait que les paramètres de cohésion, de 
porosité et de détachement des colonies nitrifiantes et hétérotrophes doivent être mieux 
caractérisés pour pouvoir être considérés précisément dans ce type de modèle. 
 
Il reste toujours difficile d’expliquer pourquoi les granules se stabilisent à une taille donnée dans 
un réacteur. En effet, la stabilisation d’une distribution bimodale ou unimodale, ainsi que le 
diamètre moyen résultent de processus de croissance et de détachement ou rupture qu’il sera 
nécessaire de mieux comprendre. Par exemple le suivi de réacteur de granulation avec des 
granules dont le temps de séjour est très grand permettra de comprendre comment ces agrégats 
« vivent et meurent », alors que les granules étudiés dans cette thèse avaient un temps de séjour 
relativement limité. Le rôle des exopolymères dans la cohésion et la pérennité d’une structure 
granule devra bien entendu être éclairci. De plus la matrice minérale, nous l’avons vu, peut jouer 
un rôle important et il conviendra de chercher à prédire les gradients de pH locaux générés par 
les réactions aérobies et anoxies afin de prédire les sursaturations possibles des différentes 
espèces carbonatées ou phosphatées.  
 
Les études sur des matrices complexes et des échelles réelles devront aussi apporter un éclairage 
parallèle aux travaux en laboratoire pour évaluer l’applicabilité des concepts. Par exemple, il 
faudra évaluer comment une agitation peut être maintenue durant une phase anoxie dans un 
réacteur SBR de granulation sans que celle-ci ne détruise les granules. Il faudra aussi évaluer 
comment co-existent des granules aérobies avec les matières particulaires d’un effluent réel. 
 
 
 
